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Energie ist ein wichtiger Motor unserer Gesellschaft und der Industrie. Ihre Bereitstellung ist eine 
essentielle Voraussetzung für das Funktionieren des öffentlichen Lebens (Rempel 2011). Fossile Reser-
ven (erschlossenen Vorkommen) decken derzeit den Großteil des weltweiten Energiebedarfs. Sie sind 
jedoch begrenzt. Die voraussichtliche Verfügbarkeit wird abgeschätzt mit der statistischen Reichweite, 
dem Verhältnis der bekannten Energie-Reserven zum aktuellen Jahreskonsum. Aufgrund der jährlich 
variierenden Fördermenge, ist eine Voraussage auch mit der statistischen Reichweite recht spekulativ 
(Mükusch 2011). Nach der Bundesanstalt für Geowissenschaften und Rohstoffen (BGR) wurden die 
weltweiten Reserven an nicht-erneuerbaren Energierohstoffen im Jahr 2007 auf 37.735 EJ (Exajoule) 
geschätzt. Dies entspricht, berechnet für 2007, einer statistischen Reichweite von 42 Jahren für Erdöl, 
61 Jahren für Erdgas, 129 Jahren für Steinkohle und 286 Jahren für Braunkohle. Die statistische Reich-
weite von Uran beträgt, bezogen auf die Reserven von 2005, noch etwa 70 Jahre (BMWi 2009, Stober 
& Bucher 2012). Im Jahr 2010 betrug die Förderung von nicht-erneuerbaren Energierohstoffen einem 
Energiegehalt von ca. 479 EJ. Bei dem Vergleich mit den 2010 geschätzten weltweiten Reserven 
(39.375 EJ) und Ressourcen (590.003 EJ, geologisch nachgewiesene Vorkommen) ergibt sich ein 
Verhältnis von etwa 1 zu 82 zu 1232 (Andruleit et al. 2011). Aus geologischer Sicht können demnach 
die globalen Energierohstoffe den zukünftigen Energiebedarf der nächsten Jahrzehnte bis Jahrhunderte 
decken. Fraglich ist jedoch, ob die Reserven und Ressourcen stets entsprechend des zukünftigen Be-
darfs verfügbar sein werden und ob entsprechende alternative erneuerbare Energien rechtzeitig er-
schlossen werden können. 
Erneuerbare Energien sind, im Unterschied zu fossilen Energien, Energien aus nachhaltigen Quellen, 
d. h. aus nachwachsenden bzw. grundsätzlich unerschöpflichen Energiequellen. Zu den derzeit nutzba-
ren erneuerbaren Energien zählen u. a. Bioenergien (Biodiesel, Bioethanol, Biogas, Pflanzenöl und 
Biomasse), Geothermie, Gezeitenkraft, Solarenergie, Wasserkraft und Windenergie (Einbock 2012).  
In Deutschland wird der Ausbau erneuerbarer Energien zur Stromerzeugung als wesentliches Element 
für Klimaschutz, Umweltschutz und einer nachhaltigen Entwicklung mittels des Erneuerbare-Energien-
Gesetzes (EEG) durch den Staat gefördert. Das EEG regelt die Abnahme und Vergütung von aus-
schließlich aus erneuerbaren Energiequellen gewonnenem Strom durch Versorgungsunternehmen, die 
Netze für die allgemeine Stromversorgung betreiben. Es ist erstmalig im Jahr 2000 in Kraft getreten 
und wurde in den Jahren 2004 und 2009 adaptiert. In den Jahren 2011 und 2012 hat die Bundesregie-
rung das EEG erneut novelliert, um es gemäß den politischen Zielen und den aktuellen Marktentwick-
lungen im Bereich der erneuerbaren Energien anzupassen. Ziel ist u. a. den Anteil erneuerbarer Ener-
gien an der Stromversorgung bis 2020 auf 35% zu erhöhen (FNR 2012a). 
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Im Jahr 2012 konnte der Anteil der erneuerbaren Energien (EE) an der Energieversorgung in Deutsch-
land weiter gesteigert werden. Ihr Anteil am gesamten Endenergieverbrauch (Strom, Wärme und 
Kraftstoffe) stieg auf 12,6 % an (2010: 11,3 %; 2011: 12,2%). Hierbei umfasste die Energie aus Biomas-
se 8,2% der gesamten bereitgestellten Energie (vgl. Abbildung 1-1). Somit hat Biomasse mit etwa 65% 
den größten Anteil an den erneuerbaren Energien. Insgesamt stellten die erneuerbaren Energien knapp 
2.496 TWh (Tera Wattstunden) Endenergie bereit. In nahezu allen Bereichen, mit Ausnahme der 
Biokraftstoffe, konnte der Trend kontinuierlich steigender Anteile fortgesetzt werden. Diese Entwick-
lung zeigt, dass die von Deutschland im Rahmen der Energiewende bekräftigten, ehrgeizigen Ziele für 




Abbildung 1-1: Anteile der erneuerbaren Energien am Endenergieverbrauch in Deutschland 
Daten gültig für das Jahr 2012, TWh = Tera Wattstunde, Quelle: Bundesministerium für Umwelt, Naturschutz 
und Reaktorsicherheit (BMU), Arbeitsgruppe Erneuerbare Energien – Statistik (AGEE-Stat), Februar 2013 
                                               (FNR 2013) 
 
So ist die Bereitstellung ökologisch vertretbarer Energie in der heutigen Zeit eines der wichtigsten 
Themen überhaupt. Die Biogastechnologie ist hierbei ein aussichtsreiches Verfahren nachwachsende 
Rohstoffe effizient in Energie umzuwandeln. Diesbezüglich ermöglichen Biogasanlagen nicht nur eine 
Kohlenstoffdioxid-neutrale Energieerzeugung, sondern tragen wesentlich dazu bei, die bei der Lage-
rung und Ausbringung von Gülle austretenden treibhauswirksamen Emissionen von Methan und 
Lachgas zu vermeiden. Zudem hat sich gezeigt, dass durch den Vergärungsprozess Geruchsstoffe 
weitgehend abgebaut werden und gleichzeitig die Nährstoffe besser verfügbar sind, sodass im Zuge der 
landwirtschaftlichen Verwertung der Gärrückstände gezielt Mineraldünger eingespart werden können 
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(Weiland 2004). Nachteilig sind jedoch beispielsweise der hohe Investitionsaufwand sowie der große 
Flächenbedarf für Energiepflanzen, wodurch diese Flächen u. a. zum Anbau von Nahrungs- und 
Futtermittelpflanzen nicht mehr zur Verfügung stehen. Diese Problematik sowie eventuelle ökologische 
Probleme durch den gezielten Anbau von Monokulturen können aber durch die Nutzung von Bioab-
fällen, Reststoffen und Nebenprodukten, von z. B. der Landwirtschaft, als Biogassubstrat vermieden 
werden (Großkopf 2012).  
Biogas stellt somit einen zentralen Bestandteil der zukünftigen Energieversorgung dar. Für die Nutzung 
des vollen Potentials der Biogastechnologie besteht jedoch noch Forschungsbedarf zur Weiterentwick-




































Die Erzeugung von Biogas beruht auf der technischen Nutzung mikrobiologischer Stoffwechselprozes-
se, letztendlich mit dem Ziel, möglichst effizient organische Substrate in Methan umzuwandeln. Für 
diese Umwandlung sind mikrobiologische Lebensgemeinschaften verantwortlich. Ihre mikrobielle 
Aktivität für den technischen Prozess wird im Wesentlichen von den vorhandenen Substraten und der 
vorherrschenden Verfahrensführung bestimmt. Es kann jedoch auch innerhalb einzelner Prozessstufen 
zu Konkurrenzprozessen um Nährstoffe zwischen verschiedenen Mikroorganismen kommen, die 
negative Auswirkungen auf die Leistung des Verfahrens haben (Weiland 2010).  
Die Effizienz vieler Biogasanlagen entspricht noch lange nicht dem theoretisch möglichen Wirkungs-
grad. Abhängig vom eingesetzten Substrat und Verfahren liegt der gegenwärtige Biogasertrag zwischen 
25 und 200 Nm3 (Normkubikmeter) Biogas je Tonne Frischmasse Substrat (FNR 2012b). Für eine 
Ertragssteigerung, die nur durch eine verbesserte Kontrolle und Steuerung erreicht werden kann, fehlt 
jedoch bislang eine probate und bezahlbare Mess- und Analysemethodik. Üblicherweise werden in 
Biogasanlagen vor allem physikalische und chemische Größen, wie die Temperatur, der pH-Wert, der 
Trockensubstanzgehalt, der CSB (Chemischer Sauerstoffbedarf), der FOS/TAC (Gehalt an flüchtigen 
organischen Säuren / Gehalt an anorganisch gebundenem Kohlenstoff) und gegebenenfalls das Re-
doxpotential überwacht (ML 2004, Wiese & König 2007, Langenbeck 2008). Die Messwerte ermögli-
chen jedoch keinen direkten bzw. nur einen ungenauen und zeitlich verzögerten Rückschluss auf 
relevante Parameter, wie beispielsweise die Aktivität der für die Hydrolyse des Ausgangssubstrates 
verantwortlichen Bacteria. Für den mikrobiologischen Prozess der Biogasbildung ist somit eine Analyse 
mikrobiologisch relevanter Parameter unumgänglich. Solche meist noch sehr zeitaufwendigen Untersu-
chungen erfordern bislang jedoch qualifiziertes Personal und ein entsprechend ausgestattetes Labor.  
Ziel der Arbeit war es, die mikrobiologischen Gemeinschaften und deren Aktivität anhand von Proben 
aus Biogasanlagen zu charakterisieren und in Korrelation mit physikalischen und chemischen Parame-
tern laufender Anlagen zu setzen, um damit neue Ansatzpunkte zur Prozessoptimierung zu erhalten. 
Exemplarisch wurden hierfür mesophile zweistufige NawaRo-Anlagen – Anlagen mit nachwachsenden 
Rohstoffen als Substrat – betrachtet. Da die Hydrolyse des pflanzlichen Substrates den geschwindig-
keitsbestimmenden Schritt darstellt, konzentrierten sich die Analysen insbesondere auf die erste Stufe 
solcher Biogasanlagen.  
Bestandteil dieser Untersuchungen waren Methoden zur Bestimmung mikrobieller Biomasse mittels 
Quantifizierung der Gesamtzellzahl, des Desoxyribonukleinsäure- (DNA) und Gesamtproteingehaltes. 
Abundante Mikroorganismengruppen wurden mittels Fluoreszenz in situ Hybridisierung (FISH), quan-
titativer Polymerasekettenreaktion (qPCR) und der Eigenfluoreszenz des Coenzyms F420 bestimmt. 
Zudem fanden zur phylogenetischen Analyse molekularbiologische Methoden wie Polymerasekettenre-
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aktion (PCR), Denaturierende Gradientengelelektrophorese (DGGE) und DNA-Sequenzanalysen 
Anwendung. Um das Stoffumsatzpotential der vorkommenden Mikroorganismengemeinschaft zu 
untersuchen, wurden Enzymaktivitäten verschiedener Hydrolasen ermittelt, die Aufschluss über die 
heterotrophe Gesamtaktivität der Mikroorganismen (Esteraseaktivität) sowie das Abbaupotential 
spezieller Substrate (Amylase-, Protease-, Peptidase-, Cellulase-, Xylanaseaktivität) geben. Als Indikator 
für den potentiellen Abbau bzw. das Restgaspotential des Substrates und des Prozesswassers dienten 
Raten der aeroben Respiration, Atmungsaktivität nach vier Tagen (AT4) und Biologischer Sauerstoffbe-
darf nach fünf Tagen (BSB5), sowie der anaeroben Respiration, der Bestimmung des Biogasbildungspo-
tentials.  
Im Zuge dieser Untersuchungen sollte weiterhin eine Methode entwickelt werden, die es ermöglicht 
während der Prozessführung Kontrollmessungen zum Vorkommen bestimmter Mikroorganismen bzw. 
deren Funktionspotentiale durchzuführen. Hierdurch sollen die Voraussetzungen geschaffen werden, 
um möglichen Störungen in der Effizienz der Biogasbildung bereits während des Betriebs gezielt 
entgegenwirken zu können. Ziel war daher die Identifizierung aussagekräftiger mikrobiologischer 
Parameter sowie geeigneter Analysen und deren Weiterentwicklung zu einem praxisorientierten Schnell-
test, welcher vom Anlagenbetreiber vor Ort angewendet werden kann. 
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3 THEORETISCHE GRUNDLAGEN 
In den folgenden Unterkapiteln soll das Basiswissen zum Biogasprozess, welcher auch technologisch 
nutzbar gemacht werden kann, vermittelt werden. 
3.1 Der Prozess der anaeroben Fermentation 
Unter anaerober Fermentation wird der Abbauprozess organischer Stoffe durch mikrobiologische 
Aktivität unter anaeroben Bedingungen verstanden. Sie gliedert sich in vier Teilprozesse, welche durch 
verschiedene Gruppen von Mikroorganismen gekennzeichnet sind. Hierbei setzen dafür weitgehend 
spezialisierte Mikroorganismen die Produkte des jeweiligen vorherigen Teilprozesses um, sodass eine 
Verkettung der Prozesse entsteht (Aschmann et al. 2007). In der Abbildung 3-1 ist der Prozess der 
anaeroben Vergärung mit relevanten mikrobiellen Vertretern schematisch dargestellt. Im Folgenden 
werden die einzelnen Stufen näher erläutert. 
 
 
Abbildung 3-1: Stadien der Biogasproduktion mit relevanten Mikroorganismengruppen 
(Bauer et al. 2009) 
 
3.1.1 Hydrolyse und Acidogenese 
Die Hydrolyse ist die erste Stufe der anaeroben Vergärung. In dieser Phase werden polymere Kohlen-
hydrate überwiegend in monomere Kohlenwasserstoffe (vor allem Monosaccharide wie Glucose), 
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Eiweiße überwiegend in Aminosäuren und Peptide und Fette in langkettige Fettsäuren sowie Glycerin 
abgebaut. Diese Reaktionen werden von Exoenzymen, wie z. B. den Hydrolasen Amylase, Protease, 
Peptidase, Cellulase und Xylanase, katalysiert, die von hydrolytischen Bakterien in die Umgebung 
abgesondert werden. Kohlenhydrate (Zucker, Hemicellulose, Cellulose, Pektin und Lignin) sind unter-
schiedlich gut hydrolysierbar. Viele Einfachzucker und Stärke sind sehr leicht aufzuschließen, während 
die Hydrolyse von Cellulose, Hemicellulose oder Pektin entsprechend langsamer verläuft. Lignin ist 
dagegen so gut wie gar nicht abbaubar. Der Abbauprozess von Eiweißen ist sehr komplex. Aus Protei-
nen können bis zu 21 verschiedene Aminosäuren freigesetzt werden (Batstone et al. 2002). Die Hydro-
lyserate ist i. d. R. etwas geringer als bei Zuckern. Zur Hydrolyse von Fetten (Lipolyse) wird die Ober-
fläche mittels Emulgierung des Fettes vergrößert, sodass fettspaltende Lipasen besser angreifen kön-
nen. Bei Temperaturen über 20 °C werden Fette langsam aber vollständig hydrolysiert (Bischofsberger 
et al. 2005). Besteht das zu fermentierende Substrat vor allem aus pflanzlichen Bestandteilen, so wie dies 
bspw. bei NawaRo-Anlagen der Fall ist, stellt die Hydrolyse aufgrund des hohen Anteils an Cellulose, 
Pektin und Lignin in dem pflanzlichen Material den geschwindigkeitsbestimmenden Schritt dar 
(Kaltschmitt et al. 2001, Aschmann et al. 2007). 
In der anschließenden Acidogenese (Versäuerungsphase) werden die monomeren und oligomeren 
Produkte der Hydrolyse weiter verstoffwechselt. Die acidogenen (säurebildenden) Bakterien setzen sie 
intrazellulär zu niedermolekularen organischen Säuren, hauptsächlich Carboxylsäuren wie Essigsäure, 
Buttersäure und Propionsäure, um. Daneben werden auch andere Produkte wie kurzkettige Alkohole, 
Milchsäure, Wasserstoff und Kohlenstoffdioxid gebildet (Souidi 2008). So entstehen in diesem Schritt 
schon die Ausgangsstoffe für die Methanogenese – Acetat, Wasserstoff und Kohlenstoffdioxid. Noch 
vorhandener Sauerstoff wird bei der Umsetzung der Hydrolyseprodukte verbraucht, sodass ein sauer-
stofffreies Milieu entsteht (Aschmann et al. 2007). Hydrolyse und Acidogenese sind meist nicht klar zu 
trennen, da sie typischerweise gemeinsam im mikrobiellen Stoffwechsel ablaufen. 
In den ersten beiden Phasen der anaeroben Vergärung ist eine Vielzahl verschiedener Bakterien aus der 
Gruppe der fakultativen bis obligaten Anaerobier beteiligt, die eine große pH-Toleranz aufweisen. 
Unter den häufig vertretenen Gattungen befinden sich z. B. Bacteroides, Clostridium, Bacillus, Actinobacteria, 
Pseudomonas und Acetivibrio (Cirne et al. 2007, Doi 2008, Krause et al. 2008). Da die cellulolytischen 
Mikroorganismen die ersten Schritte des Abbaus der Lignocellulose-Komplexe in der pflanzlichen 
Biomasse durchführen, sind sie für die Biogasproduktion aus NawaRo von großem Interesse. Hier 
scheinen manche Arten der Clostridien besonders effizient zu sein (Lynd et al. 2002). Daneben finden 
sich hydrolytische Bakterien u. a. in den Gattungen Lactobacillus, Desulfovibrio, Vibrio, Staphylococcus, 
Escherichia und Sarcina, es sind womöglich aber auch manche Archaeen (Crenarchaeota) an der Hydroly-
se beteiligt. Die Untersuchung ihrer Funktion ist u. a. Bestandteil der aktuellen Forschung (Lebuhn & 
Gronauer 2009). 




Acetogene bzw. syntrophe Bakterien bilden durch komplexe Reaktionen aus organischen Säuren (u. a. 
Fettsäuren) und Alkoholen die Ausgangstoffe für die Methanbildung – Acetat, Wasserstoff und Koh-
lenstoffdioxid. Da bei diesen Prozessen Elektronen abgegeben werden, werden diese Reaktionen auch 
anaerobe Oxidation genannt. Zudem kann über die reduktive Essigsäurebildung das dabei anfallende 
Kohlenstoffdioxid und der Wasserstoff von homoacetogenen Bakterien zu Acetat metabolisiert werden 
(Wenzel 2002). Die Energiebilanz der meisten Reaktionen der Acetogenese ist positiv, sodass die 
Mikroorganismen, die die Reaktionen durchführen, in der Regel mehr Energie investieren müssen als 
sie gewinnen. Nur ein sehr geringer Wasserstoffpartialdruck, 10-4 bar oder niedriger, ermöglicht sekun-
dären Gärern Wasserstoff als Endprodukt der Reaktionen ihrer Gärungen (z. B. Oxidation von Fett-
säuren) freizusetzen, die unter Standardbedingungen (pH = 7, Temperatur = 25 °C, Druck = 1 bar) 
thermodynamisch nicht möglich wären. So kann die Acetogenese zumindest mit geringem Energiege-
winn für die Mikroorganismen ablaufen. Dieser Teilschritt ist mit der Methanogenese eng gekoppelt, da 
der in der Acetogenese entstehende Wasserstoff direkt in der Methanogenese metabolisiert wird. 
Anderenfalls würde es zu einer Hemmung der acetogenen Mikroorganismen kommen und somit zum 
Stillstand des Gesamtprozesses (Schink 1997, Bischofsberger et al. 2005, Aschmann et al. 2007, Bauer et 
al. 2009, Lebuhn & Gronauer 2009). 
Acetogene Bakterien sind strikt anaerob, haben eine lange Generationszeit, teilweise von mehreren 
Tagen, und sind schwer kultivierbar. Da sie auf die Stoffwechselleistungen anderer Mikroorganismen 
angewiesen sind, können sie nur vergesellschaftet mit diesen wachsen und werden daher auch als 
syntrophe Organismen bezeichnet (Schink 1997). Typische Vertreter dieser Gruppe gehören zu den 
Gattungen Syntrophomonas, Syntrophobacter, Clostridium und Acetobacterium (Hattori 2008, Weiland 2010) 
sowie Syntrophospora, Syntrophus, Propionibacter, Sporotomaculum, Pelotomaculum, Thermoanaerobium, Pelobacter 
und Smithella (Bauer et al. 2009).  
3.1.3 Methanogenese 
Im letzten Schritt, der Methanogenese, wandeln methanogene Archaeen vor allem Acetat, Wasserstoff 
und Kohlenstoffdioxid in Kohlenstoffdioxid, Wasser und Methan um. In landwirtschaftlichen Biogas-
anlagen geschieht dies nach neueren Studien im Gegensatz zu früheren Theorien bei höherer Raumbe-
lastung bzw. geringer Verweilzeit vorwiegend über den hydrogenotrophen Reaktionsweg (1) mit starker 
Beteiligung der syntrophen Acetat-Oxidation, Umsetzung von Acetat zu Wasserstoff und Kohlenstoff-
dioxid (Schnürer et al. 1999), und nur bei relativ geringer Raumbelastung nennenswert über den ace-
toklastischen Weg (2) (Bauer et al. 2008, Lebuhn et al. 2008). Das Verhältnis dieser Anteile steht zudem 
im starken Zusammenhang mit dem ausgewählten Substrat als auch der Prozessführung z. B. hinsicht-
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lich des pH-Wertes und der Temperatur (Aschmann et al. 2007). Folgende Reaktionsgleichungen kön-
nen für diese Prozesse formuliert werden (Bauer et al. 2009): 
 




- + H+ →  CH4 + CO2  ∆G°´ = -35,9 kJ × Mol
-1 (2) 
 
Zu einer nennenswerten Bildung von Methan sind nur bestimmte Mikroorganismen fähig, die aufgrund 
ihrer Zellwandstruktur (ohne Murein), Cytoplasmamembranen (Isoprenoidlipide) sowie bestimmter 
Coenzyme (Coenzym M, F420) den Archaea zugerechnet werden. Die strikten Anaerobier – sie benöti-
gen zum Wachstum ein stark negatives Redoxpotential – zählen zum Phylum Euryarchaeota und 
werden wegen der oben aufgeführten möglichen Methanbildungswege in zwei Gruppen eingeteilt. Die 
erste Gruppe, die hydrogenotrophen Methanogenen, bildet Methan aus Wasserstoff, Formiat oder 
einigen Alkoholen, indem Kohlenstoffdioxid als Elektronenakzeptor genutzt wird. Die zweite Gruppe, 
auch acetoklastische Methanogene genannt, bildet Methan aus Acetat (Whitman et al. 2006). Sie haben 
aufgrund der geringen Energieausbeute beim Umsatz von Acetat im Gegensatz zur erstgenannten 
Gruppe zwei- bis vierfach niedrigere Umsatz- und Wachstumsraten (Bischofsberger et al. 2005). Eine 
dritte Gruppe, die methylotrophen Methanogenen, nutzen Verbindungen mit Methylgruppen als 
Substrat, wie bspw. Methanol, Methylamine und Methylsulfide. Da jedoch nur bis zu 3% des gebildeten 
Methans aus diesem Stoffwechselweg stammen, ist diese Gruppe in Biogasanlagen unwesentlich 
(Gerardi 2003, Khanal 2011).  












(Deppenmeier 2002, Kendall 
& Boone 2006, Cheng et al. 
2007a, Liu & Whitman 2008, 
Thauer et al. 2008) 
Methanomicrobiales 
H2, CO2, Formiat, Ethanol a,     
2-Propanol b, 2-Butanol b, 
Cyclopentanol b 
15–60 6,1–8,0 
(Dianou et al. 2001, Garcia et 
al. 2006, Liu & Whitman 
2008, Thauer et al. 2008) 
Methanobacteriales 
Acetat d, H2, CO2, CO, Formiat, 
C1-methylierte Verbindungen c 
20–88 5,0–8,8 
(Bonin & Boone 2006, Liu & 
Whitman 2008, Thauer et al. 
2008, Deublein & Steinhauser 
2011) 
Methanococcales H2, CO2, Formiat < 20–88 4,5–9,8 
(Whitman & Jeanthon 2006, 
Liu & Whitman 2008, Thauer 
et al. 2008) 
Methanopyrales H2, CO2 84–110 5,5–7,0 
(Kurr et al. 1991, Huber & 
Stetter 2001, Liu 2010) 
Methanocellales H2, CO2, Formiat 25–40 6,5–7,8 (Sakai et al. 2008) 
a nur für Methanogenium sp., b nur für Methanoculleus sp., c nur für Methanosphaera sp., d nur für Methanobacterium söhngenii und 
thermoautotrophicum                                                                                            angelehnt an Rosenzweig und Ragsdale (2011) 
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Die methanogenen Archaea werden in sechs Ordnungen unterteilt: Methanobacteriales, Methanococca-
les, Methanomicrobiales, Methanosarcinales, Methanopyrales und Methanocellales. In Tabelle 3-1 sind 
relevante physiologische Merkmale dieser sechs Ordnungen aufgelistet. Es sind viele verschiedene 
Gattungen von hydrogenotrophen Methanogenen beschrieben, wie bspw. Methanobacterium, Methanococ-
cus, Methanogenium und Methanobrevibacter (Garcia et al. 2000, Liu & Whitman 2008) sowie Methanopyrus 
und Methanosarcina (Scheer 2010), während zur Zeit nur drei bekannte Gattungen von acetoklastischen 
Methanogenen aufgeführt werden: Methanobacterium (M. söhngenii und M. thermoautotrophicum), Metha-
nosaeta und Methanosarcina. Dabei können viele Vertreter von Methanosarcina und Methanobacterium eben-
falls Methylsubstrate und Substrate des CO2-Typs metabolisieren. Methanosaeta dagegen ist auf Acetat 
spezialisiert und kann dieses auch schon bei geringen Konzentrationen von 5–20 µM verwerten 
(Bischofsberger et al. 2005, Reay et al. 2010, Deublein & Steinhauser 2011). 
3.2 Vergärungsverfahren von Biogasanlagen 
Das Vorhandensein brennbarer Gase in der Natur, wie in Sedimenten und in Pansen von Tieren, ist 
schon seit Jahrhunderten bekannt. Jedoch erst seit Anfang des 20. Jahrhunderts wurde in Deutschland 
der technische Nutzen erkannt, sodass in Klärwerken natürlich entstehendes Biogas aufgefangen und in 
das städtische Gasnetz eingespeist wurde. Mitte des 20. Jahrhunderts gab es in Deutschland die erste 
landwirtschaftliche Biogasanlage. Bis Anfang der 1990er Jahre wurden Vergärungsverfahren zur Bio-
gasgewinnung aber nur sporadisch weiterentwickelt, erst seit 1991 erhielt Biogas eine wirtschaftliche 
 
 
Abbildung 3-2: Biogasproduktion in Deutschland von 1992 bis 2013  
Entwicklung der Anzahl Biogasanlagen und der gesamten installierten elektrischen Leistung in Megawatt [MW], Stand: 
Mai 2013 (Quelle: Fachverband Biogas e.V.)                                                                  angelehnt an da Costa Gomez (2013) 
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Grundlage durch das StrEG (Stromeinspeisegesetz) vom Januar 1991. Seitdem wird das in landwirt-
schaftlichen Anlagen erzeugte Biogas verstromt und in das öffentliche Stromnetz eingespeist. Seit 
diesem Zeitpunkt nimmt die Anzahl der Biogasanlagen in Deutschland sowie auch deren verfahrens-
technische Weiterentwicklung rasant zu (vgl. Abbildung 3-2) (de Graaf & Fendler 2010, Braun et al. 
2012). 
Heute gibt es viele verschiedene Biogasanlagentypen, die sich vor allem in der Anzahl der Prozessstu-
fen, dem Stofffluss, der Prozesstemperatur, der Substratfeuchte und -art unterscheiden. Jeder Biogasan-
lagentyp hat dabei gewisse Vor- und Nachteile. Eine kurze Zusammenfassung verschiedener Verfah-
rensparameter ist in Tabelle 3-2 gegeben. 
Tabelle 3-2: Übersicht verschiedener Biogasverfahren   




pumpfähige Mischungen aus Substrat und Gärrest oder 
Prozesswasser bis 15% TS 
Trockenvergärung stapelbares Substrat aus mehr als 30% TS 
Prozesstemperatur 
mesophil (30–42 °C) sehr häufig 
thermophil (48–55 °C) selten, da energieaufwendig 
Anzahl der Prozessstufen 
einstufig Hydrolyse und Methanbildung in einem Fermenter 
mehrstufig 
zwei oder mehr Fermenter in Reihe geschaltet,      
Hydrolyse und Methanbildung räumlich getrennt 
Art der Beschickung 
kontinuierlich 
gleichmäßige Beschickung des/der Fermenter(s),        
konstante Gas- und Stromproduktion 
diskontinuierlich 
Behälter wird mit einer Substratcharge befüllt und nach 
dem Vergärungsprozess komplett entleert,             
Gaserträge steigen zu Beginn des Prozesses an und 
sinken mit fortschreitendem Prozess ab 
      angelehnt an Weise (2010) 
3.2.1 Anzahl der Prozessstufen 
Bei Biogasanlagen wird zwischen ein- oder mehrstufigen Verfahren unterschieden, wobei die Mehrzahl 
an Biogasanlagen mittlerweile mehrstufig betrieben werden (Rensberg et al. 2012).  
Bei einstufigen Anlagen findet keine räumliche Trennung der verschiedenen Prozessphasen der Vergä-
rung (Hydrolyse, Acidogenese, Acetogenese und Methanogenese) statt. Alle Prozessphasen werden in 
einem Reaktor durchgeführt. In solchen Anlagen findet meist eine kontinuierliche Durchmischung 
statt, wie bspw. bei dem kontinuierlich betriebenen Rührkesselreaktor. Er wird oft zur Verwertung von 
Klärschlamm, Speiseresten und Gülle eingesetzt. Eine Rückführung von Gärresten bzw. Prozessflüs-
sigkeiten kann die Verweilzeit des Materials und damit auch die der Mikroorganismen erhöhen 
(Nordberg et al. 2007). 
Bei zwei- bzw. mehrstufigen Verfahren wird eine räumliche Trennung der Phasen auf verschiedene 
Reaktoren vorgenommen. In zweistufigen Verfahren ist der erste Reaktor dafür ausgelegt, dass eine 
optimale Hydrolyse und Acidogenese des Rohmaterials stattfinden kann. Da eine vollständige Auftei-
 3  THEORETISCHE GRUNDLAGEN 
 
13 
lung des Verfahrens sehr kompliziert ist, werden in erster Linie organische Säuren, aber auch eine 
gewisse Menge an Biogas gebildet. Das fermentierte Substrat bzw. die Prozessflüssigkeit wird nun zu 
einem zweiten Reaktor geleitet, der speziell für die Acetogenese und Methanogenese angepasst ist 
(Pohland & Ghosh 1971). Diese Art von Verfahren ist besonders zweckmäßig, wenn es sich um ein 
leicht fermentierbares Substrat handelt und die Hydrolyse schnell erfolgt. In der zweiten Stufe wird 
häufig Trägermaterial eingesetzt, auf dem die acetogenen/syntrophen und methanogenen Mikroorga-
nismen immobilisiert sind. So wird eine Auswaschung dieser aus dem Reaktor minimiert und der 
Kontakt zwischen den Mikroorganismengruppen intensiviert. Diese Aufteilung des Prozesses führt oft 
zu einer schnellen und effizienten Bildung von Biogas in der zweiten Stufe, mit Methan-
Konzentrationen von bis zu 85% (Colleran et al. 1982, Verrier et al. 1987). Das Trägermaterial kann 
dabei bspw. aus Kunststoff oder Glas bestehen, aber auch andere Materialien wie Stroh oder Sisal-
Fasern sind möglich (Andersson & Bjornsson 2002, Held et al. 2002, Mshandete et al. 2008b). In der 
Regel handelt es sich bei diesem Anlagentyp um ein Pfropfen-Strömungssystem, bei dem das Träger-
material als Filter fungiert. Die zweistufige Fermentation kann auch mit zwei volldurchmischten Reak-
toren, die in Reihe geschaltet sind, durchgeführt werden (Pohland & Ghosh 1971, Schnürer & Jarvis 
2010). 
Von Vorteil ist bei einstufigen Anlagen, dass sie in der Regel wirtschaftlicher und verfahrenstechnisch 
einfacher zu steuern sind, nachteilig ist jedoch ihre geringere Abbauleistung und die erhöhte Gefahr der 
Instabilität des Prozesses. Zweistufige Biogasanlagen haben den großen Vorteil, dass die unterschiedli-
chen Milieubedingungen der verschiedenen Mikroorganismen besser eingestellt werden können (vor 
allem Temperatur und pH-Wert) und so die Behandlungsdauer bei zweistufigen Verfahren kürzer ist. 
Nachteilig sind jedoch die hohen Investitionskosten und der aufwendigere Betrieb sowie Kontrolle des 
Prozesses (Aschmann et al. 2007, Hupe et al. 2009). 
3.2.2 Prozesstemperatur 
Mesophile Biogasanlagen werden mit Temperaturen zwischen 30 und 42 °C, thermophile Anlagen 
zwischen 48 und 55 °C betrieben, die Grenzen sind dabei fließend. Die Fermentertemperatur kann 
darüber hinaus in Abhängigkeit des eingesetzten Substrates optimiert werden. Etwa 85% der landwirt-
schaftlichen Biogasanlagen arbeiten im mesophilen Bereich. Im thermophilen Bereich arbeitende 
Anlagen sind teilweise mit einer mesophilen Prozessstufe kombiniert. 
Der Vorteil von thermophilen Anlagen ist die stark erhöhte Hydrolyserate, was zu kürzeren Verweilzei-
ten führt (15–20 Tage), im Gegensatz zu mesophilen Anlagen mit einer Verweilzeit von bis zu 30–
40 Tagen. Dafür reagieren thermophil betriebene Anlagen sehr sensibel auf leichte Temperaturschwan-
kungen (± 1 °C), wodurch ihre Leistung beeinträchtigt wird. Die Mikroorganismen in mesophilen 
Anlagen tolerieren dagegen Temperaturschwankungen von ± 3 °C ohne Beeinträchtigungen. Zudem ist 
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der Betrieb thermophiler Biogasanlagen kostenintensiver, da die Reaktoren stetig beheizt werden 
müssen (Busch & Sieber 2006, Aschmann et al. 2007). 
3.2.3 Trockensubstanzgehalt der Gärsubstrate 
Ein weiteres Unterscheidungsmerkmal stellt der Trockensubstanzgehalt (TS) im Fermenter dar. Die 
Vergärungsverfahren lassen sich je nach Feststoffgehalt im Reaktorzulauf bzw. des Eingangsmaterials 
(Substrates) in Nass- und Trockenvergärungsverfahren unterteilen.  
Nassvergärungsverfahren arbeiten mit pump- und rührfähigen Substraten, die einen Trockensubstanz-
gehalt von bis zu 15% aufweisen. Trockenere Ausgangsstoffe werden durch die Zugabe von Flüssigkeit 
(meist Prozesswasser) angemaischt. Anwendung finden sowohl ein- als auch zweistufige Nassverfahren, 
wobei letztere neben der Einstellung der spezifischen Milieubedingungen der Mikroorganismen auch 
die Möglichkeit bieten, Feststoffe nach der Hydrolyse abzutrennen und dem Methanreaktor so aus-
schließlich die Flüssigphase zuzuführen. 
Der Bereich zwischen 15 und 20% Trockensubstanzgehalt wird als Semi-Trockenvergärung bezeichnet 
und stellt den Übergang zum Trockenvergärungsverfahren dar. 
Trockenvergärungsverfahren können halbfeuchte, schüttfähige und stapelbare Substrate, wie landwirt-
schaftliche Reststoffe, Festmist aus der Tierproduktion und nachwachsende Rohstoffe in Form von 
Pflanzensilagen mit einem Trockensubstanzgehalt von bis zu ca. 40% verarbeiten (Aschmann & 
Mitterleitner 2002, Hoffmann 2003). Auch hier wird das Eingangsmaterial bei Bedarf im oder vor dem 
Fermenter mit Gärrest (bzw. Prozesswasser) verdünnt, um entsprechende Trockensubstanzgehalte 
einzustellen. Aus wirtschaftlichen Gründen werden zur Trockenvergärung vorwiegend diskontinuierlich 
betriebene Verfahren genutzt (Lootsma & Raussen 2008). 
3.2.4 Kontinuierliche und diskontinuierliche Fermentation 
Der Prozess kann abhängig von den Substrateigenschaften kontinuierlich oder diskontinuierlich (als 
Batch-Verfahren) betrieben werden.  
Bei der kontinuierlichen Vergärung wird dem Fermenter konstant frisches Material zugeführt, woraus 
auch eine stetige Gasproduktion resultiert. Dieses Verfahren ist geeignet für Substrate mit einem gerin-
gen Trockensubstanzgehalt (< 5%), wie bspw. bei kommunalen und industriellen Abwässern. Material 
mit einem Trockensubstanzgehalt zwischen 5 und 15%, wie bspw. Klärschlamm, kann dem Prozess 
mehr oder weniger kontinuierlich zugesetzt werden. Bei solch einer semi-kontinuierlichen anaeroben 
Vergärung wird frisches Substrat ein- bis achtmal pro Tag zugegeben. Im Falle von Feststoffen, die 
einen Trockensubstanzgehalt von über 20% aufweisen, wie z. B. Ernterückstände und Speisereste, wird 
die Frequenz der Zufuhr stark reduziert, dafür jedoch die zugegebene Menge erhöht. Durch Zugabe 
von Flüssigkeit können feste Substrate in eine Konsistenz gebracht werden, die einen kontinuierlichen 
 3  THEORETISCHE GRUNDLAGEN 
 
15 
Prozess ermöglichen. Zudem wird damit eine gleichmäßige Versorgung der Mikroorganismen mit 
Substraten gewährleistet, sodass das Risiko einer plötzlichen Überlastung minimiert wird, was eine 
höhere Gesamtbelastung ermöglicht (Schnürer & Jarvis 2010). 
Im Gegensatz dazu wird bei der diskontinuierlichen Fermentation dem System während des Prozesses 
weder neues Substrat hinzugefügt noch Gärrest entfernt. Diskontinuierliche Verfahren werden i. d. R. 
bei der Trockenvergärung verwendet. Die Gasproduktion beginnt langsam nach der Befüllung und geht 
nach der Erreichung des Maximums kontinuierlich zurück. Nachdem das Substrat abgebaut wurde, 
wird der gesamte Reaktor entleert und mit einer neuen Charge Substrat befüllt. Diskontinuierliche 
Verfahren finden zunehmend bei der Vergärung von Bioabfällen Anwendung (de Graaf & Fendler 
2010). Zu unterscheiden sind zudem Perkolationsverfahren, bei denen das Substrat mit Prozesswasser, 
welches mit am Abbau beteiligter Mikroorganismen angereichert ist, durchfeuchtet wird und Verfahren 
ohne Perkolation, wobei das Substrat zu Beginn mit bereits ausgefaultem Material vermischt wird, um 
eine Inokulation herbeizuführen (Bischofsberger et al. 2005). Beim Aufstauverfahren wird das Substrat 
mit Gärflüssigkeit eingestaut, wodurch Probleme mit der Perkolierung vermieden werden sollen. Das 
Haufwerkverfahren arbeitet im Gegensatz dazu gänzlich ohne Gärflüssigkeit. Hier findet die Inokulati-
on über Rückmischung von bereits vergorenem Material statt (Liebeneiner 2010). 
Aus mikrobiologischer Sicht hat die diskontinuierliche Fermentation den Vorteil, dass die Organismen 
hinreichend Zeit zum Abbau der organischen Substanz haben und nicht aus dem System heraus gewa-
schen werden. Jedoch ist die Gewährleistung einer hohen und gleichmäßigen Abbaugeschwindigkeit oft 
nicht gegeben, insbesondere wenn das Substrat einen erhöhten Gehalt an Trockensubstanz aufweist 
(Kreuger & Björnsson 2006). Der Nachteil von kontinuierlichen Verfahren ist der hohe Energiebedarf 
zum Betrieb von Rühraggregaten oder anderer Mischsysteme und die damit verbundenen erhöhten 
Kosten, da der Inhalt des Fermenters regelmäßig vermengt werden muss. Auch der Wartungsaufwand 
ist wegen der beweglichen Rühraggregate etwas höher. Der wesentliche Vorteil der kontinuierlichen 
Anlagen ist der deutlich höhere Gasertrag gegenüber diskontinuierlichen Trockenvergärungsanlagen (de 
Graaf & Fendler 2010). 
3.2.5 Biogassubstrate 
Alle Arten von Biomasse können als Substrate zur Biogaserzeugung verwendet werden, solange sie 
Kohlenhydrate, Proteine, Fette, Cellulose und/oder Hemicellulosen enthalten. Nur stark verholzte 
organische Stoffe, z. B. Holz, sind aufgrund des langsamen anaeroben Abbaus ungeeignet. Die Gasaus-
beute variiert dabei abhängig vom Kohlenhydrat-, Protein- und Fettgehalt. Traditionell wird vor allem 
Rinder-, Schweine- und Geflügelgülle als Grundsubstrat vieler Biogasanlagen verwendet, da sie durch 
ihre Pumpfähigkeit einfach zu handhaben sind. Zudem sind sie aufgrund ihrer biochemischen Eigen-
schaften ideale Substrate. Sie haben eine großes Puffervermögen, enthalten ausreichend Mikronährstof-
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fe in verfügbarer Form und stellen die notwendige Mikroorganismenbiozönose für die anaerobe Vergä-
rung zur Verfügung, dies gilt insbesondere für Rindergülle. Zusammen mit dem Grundsubstrat Gülle 
können auch andere organische Stoffe vergoren werden, um die Biogaserzeugung zu erhöhen (Kofer-
mentation). So können neben flüssigen ebenso feste Substrate der Fermentation (selten auch zur 
Monovergärung) zugegeben werden, z. B. Festmist, Silagen aus Grünmasse (z. B. Mais- und Grassilage, 
allg. Silagen aus NawaRo), Schlempen (Destillationsrückstände) und Trester (Pressrückstände), Ernte-
rückstände (z. B. Pflanzenreste von Zuckerrüben) und organische Abfälle aus Landwirtschaft und 
Industrie, Speiseabfälle und gesammelter kommunaler Bioabfall aus privaten Haushalten. In Tabelle 3-3 
sind verschiedene Biogassubstrate nach ihrem Herkunftsbereich aufgelistet. Wichtig ist v. a., dass die 
Zusammensetzung der Nährstoffe bzw. das C/N-Verhältnis ausgewogen ist, damit der Prozess nicht 
durch eine Ammoniak-Akkumulation inhibiert wird. Auf weitere mögliche Hemmstoffe wird im Kapi-
tel 3.3.2 näher eingegangen. Die Wahl des geeigneten Substrates hängt aber zum großen Teil von der 
Verfahrensführung ab. So ist bspw. Grassilage aufgrund der Faserstruktur in Anlagen mit Rührwerken 
eher ungeeignet, da die Grasfasern sich in ihnen verfangen (de Graaf & Fendler 2010, Weiland 2010). 
Tabelle 3-3: Übersicht verschiedener Biogassubstrate nach ihrem Herkunftsbereich 
Herkunft Beispiel 
Fäkalien aus der           
Tierhaltung 
Rinder-, Schweinegülle, Geflügelkot, Pferdemist 
landwirtschaftliche 
Reststoffe 
Gras, Silage, Zuckerrübenblatt, Kartoffelkraut, Rückstände aus der Körnermaisproduktion 
Nachwachsende     
Rohstoffe 
gezielter Anbau für den Einsatz in Biogasanlagen: Mais, Futterrüben, Gräser 
Abfälle aus der           
Agroindustrie 
Biertreber, Rückstände aus der Gemüseverarbeitung, Pansen- und Darminhalte 
Schlachthofabfälle Flotatfett, Panseninhalt, Darminhalt 
kommunale Abfälle 
Bioabfall aus der Biotonne, Speiseabfälle aus der Gastronomie,                                         
Fettabscheiderinhalte, Grasschnitt 
industrielle Abfälle 
Algen bei Kraftwerken, Wasser-Alkohol-Gemische aus Pharmabereich,                                        
Glycerin aus der Biodieselproduktion 
nach Hofmann (2001) 
3.3 Einflussfaktoren auf die Biogasbildung 
Die Prozessstabilität der Biogasbildung ist abhängig von verschiedenen verfahrenstechnischen, chemi-
schen und mikrobiologischen Einflussfaktoren. Die Verfahrenstechnik nimmt dabei Einfluss auf die 
chemischen und mikrobiologischen Parameter. Die chemischen und mikrobiologischen Parameter 
beeinflussen sich zudem untereinander. 
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3.3.1 Verfahrenstechnische Einflussfaktoren 
Am einfachsten zu steuern und zu messen sind die verfahrenstechnischen Einflussfaktoren, da sie meist 
schon im Voraus festgelegt werden. Dazu zählen die Bauform der Reaktoren, das Gärverfahren, die Art 
der Fermenterdurchmischung, der Prozessdruck, die Prozesstemperatur, die Substratauswahl sowie die 
hydraulische Verweilzeit und die Raumbelastung (Kaiser et al. 2007). 
Eine gute Durchmischung des Gärbehälters gewährleistet und intensiviert den Kontakt zwischen 
Bakterien und Substrat. Zudem wird hierdurch ein Ausgleich von Temperatur- und Konzentrationsun-
terschieden im Gärsubstrat sichergestellt. Entfällt die Durchmischung, sinkt meist ein Großteil der 
Bakterienmasse zu Boden und das abzubauende Substrat sammelt sich in darüberliegenden Schichten 
an, sodass der Kontaktbereich zwischen Mikroorganismen und Substrat stark beschränkt ist. Wenn sich 
eine Schwimmschicht bildet, wird zudem der Gasaustritt erschwert. Eine zu heftige Durchmischung 
führt jedoch zur Beeinträchtigung des anaeroben Abbauprozesses, da die in Syntrophie lebenden 
Mikroorganismen auseinander gerissen werden und der Stoffaustausch erschwert wird. Als Kompro-
miss können langsam rotierende Rührwerke eingesetzt werden, welche den Reaktorinhalt in zeitlichen 
Intervallen durchmischen (Kaltschmitt et al. 2001, Bischofsberger et al. 2005, Kaiser et al. 2007). 
Wie in Kapitel 3.2.2 erläutert, steigen die Umsetzungsgeschwindigkeiten mit Erhöhung der Temperatur. 
Für die am anaeroben Abbauprozess beteiligten Mikroorganismen existieren dabei verschiedene Tem-
peraturoptima, für einen Großteil der Mikroorganismen liegt dieser im mesophilen Bereich. Daher und 
aus Kostengründen werden die meisten Biogasanlagen in diesem Bereich betrieben. Zudem kommt es 
bei thermophil betriebenen Anlagen, die Substrate mit hohem Stickstoffgehalt (bspw. Hühnermist, 
Kleegras, Getreidekörner) vergären, zu einer zunehmenden Ammoniakhemmung mit steigenden 
Temperaturen. Zur Einhaltung der optimalen Temperaturbedingungen ist es notwendig, den Fermenter 
extern zu beheizen und auch dementsprechend zu isolieren (Kaltschmitt et al. 2001, Kaiser et al. 2007). 
Zwischen Raumbelastung und hydraulischer Verweilzeit sollte ein Mittelweg gefunden werden, der 
möglichst hohe Durchsatzraten und ein möglichst geringes Fermentervolumen erlaubt. Die Raumbelas-
tung gibt an, wie viel Kilogramm organische Trockensubstanz (oTS) dem Fermenter je Kubikmeter 
Nutzvolumen und Zeiteinheit zugeführt wird. Die Verweilzeit charakterisiert die durchschnittliche 
theoretische Aufenthaltszeit des Substrates im Fermenter. Da dem Fermenter mit steigender Raumbe-
lastung mehr Substrat zugegeben wird und somit die Verweilzeit zurückgeht, besteht zwischen diesen 
beiden Kenngrößen ein enger Zusammenhang. Die Verweilzeit sollte möglichst an die spezifische 
Abbaugeschwindigkeit der verwendeten Substrate angepasst sein. Mit einer längeren Verweilzeit kann 
i. d. R. eine bessere Abbauleistung und damit auch eine gesteigerte Methanproduktion erzielt werden. 
Ist die Verweilzeit jedoch geringer als die längste Generationszeit eines am anaeroben Abbau beteilig-
ten, relevanten Mikroorganismus, kommt es durch den ständigen Substrataustausch mit der Zeit zu 
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dessen Ausspülen. Dies betrifft vor allem die sehr langsam wachsenden syntrophen Bakterien und 
manche methanogenen Archaeen (Bischofsberger et al. 2005, Kaiser et al. 2007). 
3.3.2 Chemische Einflussfaktoren 
Die Chemie und die Zusammensetzung des Materials sowie gebildete Zwischenprodukte haben einen 
wesentlichen Einfluss auf den anaeroben Abbauprozess. Abhängig von der Verfügbarkeit der Nähr-
stoffe und der Konzentration von prozesshemmenden Stoffen ist ein Einbringen von Zusatz und 
Hilfsstoffen möglich, damit die Stabilität des Biogasprozesses gewährleistet ist. 
Die Mikroorganismen unterschiedlicher Prozessstufen haben unterschiedliche pH-Optima (pH 4,5 bis 
6,3 für die hydrolisierenden und säurebildenden Bakterien und pH 6,8 bis 7,5 für die syntrophen und 
methanogenen Mikroorganismen). Da die syntrophen und methanogenen Mikroorganismen empfindli-
cher auf pH-Wert-Veränderungen reagieren, wird im einphasigen Verfahren, wenn nötig, der pH-Wert 
auf einen neutralen Bereich eingestellt. In der Regel stellt sich sowohl bei einphasigen als auch bei 
zweiphasigen Systemen der pH-Wert automatisch durch alkalische und saure Stoffwechselvorgänge ein. 
Wird dieses Gleichgewicht jedoch gestört und es kommt zu einer Anreicherung von flüchtigen Fettsäu-
ren (FFS), tritt eine Versäuerung ein. Ein Stopp der Substratzufuhr schafft meist Abhilfe, da die metha-
nogenen Organismen Zeit zum Abbau der überschüssigen Säuren bekommen. Manchmal ist eine 
Regulierung des pH-Wertes durch Zugabe von basischen Zuschlagstoffen (z. B. Kalk) erforderlich. 
Werden vermehrt Proteine abgebaut, führt dies durch die Bildung von Ammoniak zu einem Anstieg 
des pH-Wertes, was die Mikroorganismen ebenfalls zunehmend hemmen kann (Kaltschmitt et al. 2001, 
Bischofsberger et al. 2005, Kaiser et al. 2007). 
Die im anaeroben Abbau entstehenden flüchtigen (niederen) Fettsäuren (FFS) geben Auskunft über 
den Zustand des Fermentationsprozesses, da deren Anreicherung eine Störung des Fließgleichgewichts 
in der Abbaukette, z. B. durch eine zu hohe Raumbelastung, anzeigt. Es können sowohl die Einzelkon-
zentrationen der Fettsäuren als auch die Gesamtkonzentration (als Essigsäureäquivalent) bestimmt 
werden. Auch die Bestimmung des Verhältnisses von Essigsäure zu Propionsäure ist ein nützlicher 
Prozessindikator, da bei vergleichsweise erhöhten Propionsäurekonzentrationen der Gärprozess desta-
bilisiert wird. Das angestrebte Verhältnis liegt bei mindestens 2:1 (Kaiser et al. 2007, Effenberger et al. 
2010). 
Da im Prozess auch Säuren akkumuliert werden, ohne dass es zu einer Erniedrigung des pH-Wertes 
kommt, wird der Quotient aus dem Gehalt an flüchtigen Fettsäuren (FOS, flüchtige organische Säuren) 
und dem Gehalt an Carbonatpuffer (TAC, totales anorganisches Carbonat) als Indikator eingesetzt. Ist 
im laufenden Prozess ein ansteigender Trend des Wertes erkennbar, besteht die Gefahr einer Versäue-
rung. Der FOS/TAC-Wert ist in seinem Absolutwert jedoch stark abhängig von der Substratart und 
zwischen Anlagen nur bedingt vergleichbar (Kaiser et al. 2007, Effenberger et al. 2010). 
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Das Redoxpotential spiegelt Änderungen des Oxidations- und Reduktionszustands einzelner Milieu-
komponenten wider. Es reagiert sehr empfindlich, sodass schon vor dem Auftreten von messbaren 
Änderungen des Gehalts an organischen Säuren das Redoxpotential ansteigt. Es ist jedoch mit dem 
pH-Wert verknüpft, sodass nur bei konstanten Substrat- und pH-Bedingungen Störungen frühzeitig 
erkannt werden können (Weiland 2008, Effenberger et al. 2010). 
Wasserstoff, ein Zwischenprodukt des anaeroben Abbaus, hemmt energetisch den Abbau von Propi-
onsäure, sobald der Partialdruck zu hoch ist. Ein Anstieg der Wasserstoffkonzentration im Biogas ist 
daher ein Indikator für ein Ungleichgewicht der Abbauschritte, welches eine Akkumulation von Propi-
onsäure und eine damit verbundene Prozesshemmung zur Folge hat. Da die Wasserstoffkonzentration 
starken Schwankungen unterworfen ist, lassen nur Langzeitbeobachtungen eine Früherkennung von 
Prozessstörungen zu (Reiss & Grupp 1990, Weiland 2008). 
Eine optimale Nährstoffversorgung der Mikroorganismen wird v. a. durch die Zusammensetzung des 
zugeführten Substrates gewährleistet. Das C/N-Verhältnis spielt hierbei eine entscheidende Rolle. 
Wenn das Verhältnis zu hoch ist, kann der Kohlenstoff nicht optimal abgebaut werden und die Effizi-
enz des Prozesses sinkt. Bei einem Stickstoffüberschuss wird Ammoniak gebildet, welcher die Mikro-
organismen bereits in geringen Konzentrationen hemmt. Bei einem C/N-Verhältnis im Bereich von 10 
bis 45 (Hydrolyse/Acidogenese) bzw. 20 bis 30 (Methanogenese) sollte der Prozess ungestört ablaufen. 
Eine ausreichende Nährstoffversorgung ist bei einem C/N/P/S-Verhältnis von etwa 450/15/5/1 bis 
600/15/5/1 sichergestellt. Zudem sind Spurenelemente, insbesondere Eisen, Nickel, Kobalt, Selen, 
Molybdän und Wolfram, für den Zellaufbau der Mikroorganismen essentiell (Nijaguna 2006, Kaiser et 
al. 2007, Weiland 2010). 
Der Abbauprozess kann auch durch Hemmstoffe negativ beeinflusst werden, da diese in zu hoher 
Konzentration toxisch auf die Mikroorganismen wirken. Hemmstoffe können als Kontamination durch 
das Substrat eingebracht werden (z. B. Antibiotika, Desinfektionsmittel, Herbizide, Salze oder Schwer-
metalle) oder als Zwischenprodukte während der Vergärung entstehen. Sogar essentielle Spurenelemen-
te können in zu hohen Konzentrationen den Biogasprozess hemmen. So zeigt gebildeter Schwefelwas-
serstoff, wobei Schwefel selbst zu den essentiellen Spurenelementen zählt, bei einer erhöhten Konzent-
ration eine toxische Wirkung. Einige Hemmstoffe wechselwirken mit anderen Stoffen, so wie Schwer-
metalle bspw. nur dann schädigend auf den Gärprozess wirken, wenn sie in gelöster Form vorliegen. 
Der beim Gärprozess entstehende Ammoniak (NH3) steht mit Ammonium (NH4
+) im chemischen 
Gleichgewicht. Ein steigender pH-Wert führt zu einem Anstieg der Ammoniakkonzentration und kann 
dann die Mikroorganismen und somit den gesamten Prozess hemmen. Zudem nimmt die Hemmwir-
kung des Ammoniaks mit steigender Temperatur zu, daher ist vor allem bei thermophilen Prozessen 
eine Kontrolle sinnvoll (Kaiser et al. 2007, Weiland 2008, Effenberger et al. 2010). 
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Die Grenzwerte für kritische Konzentrationen weichen in der Literatur stark voneinander ab, da sie 
unter anderem von der Verfahrensführung und dem verwendeten Substrat abhängig sind. Daher wird 
auf eine Auflistung solcher Werte verzichtet. 
3.3.3 Mikrobiologische Einflussfaktoren 
Aufgrund der hohen Biodiversität besitzen mikrobielle Biozönosen die Fähigkeit sich an gegebene 
Lebensbedingungen zu adaptieren und sich auf diese zu spezialisieren. Dabei nimmt mit zunehmender 
Biodiversität die Flexibilität der Mikroorganismen zu. Je spezialisierter die Biozönose auf ein bestimm-
tes Substrat ist, desto höhere Abbauquoten können erzielt werden. Es sind jedoch längst noch nicht alle 
am anaeroben Abbauprozess beteiligten Mikroorganismen und deren Zusammenwirken bekannt, daher 
können derzeit v. a. allgemeine Aussagen über mikrobiologische Einflussfaktoren getroffen werden.  
Aufgrund des Einflusses verfahrenstechnischer und chemischer Parameter auf die Mikroorganismen, 
sollten insbesondere die Temperatur- und pH-Optima eingehalten werden. Ebenso beeinflussen das 
Nährstoffangebot und die Konzentration an Hemmstoffen die Mikroorganismen. Wechselnde Sub-
stratzusammensetzungen stellen für die Bakterien auch wechselnde Lebensbedingungen dar, an die sie 
sich erneut anpassen müssen. Besonders zu Beginn der Anfahrphase wirkt sich daher eine niedrige 
Raumbelastung, die der Biozönose Zeit gibt sich zu entwickeln, positiv aus. Eine zu hohe Raumbelas-
tung kann, wie beschrieben, zu einer Hemmung durch Versäuerung des anaeroben Abbauprozesses 
führen (Kaiser et al. 2007). 
Natürlich sind die Mikroorganismen selbst der größte Einflussfaktor auf den Biogasprozess. So treibt 
eine hohe mikrobielle Biomasse bzw. Aktivität den Substratabbau und die Methanbildung schnell 
voran. Zudem ist die Enzymkonzentration, wie bspw. die mikrobieller Hydrolasen, bei ausreichend 
großer Substratkonzentration und konstanten Reaktionsbedingungen (pH-Wert, Temperatur, u. ä.) 
direkt proportional zur Reaktionsgeschwindigkeit (Belitz et al. 2001). Wichtig ist jedoch v. a. eine gute 
Ausgewogenheit zwischen den unterschiedlichen Mikroorganismengruppen bzw. deren Enzymaktivitä-
ten, sodass die verschiedenen Prozess-Phasen der anaeroben Vergärung problemlos ineinandergreifen 
können. Beeinflusst wird die Mikroorganismenzusammensetzung im Reaktor auch durch inokulierende 
Prozesse, wie die Zugabe von Gülle oder Prozesswasser mit einer etablierten mikrobiellen Biozönose 
(Lopes et al. 2004, Neves et al. 2004). 
3.4 Parameter zur Prozesskontrolle 
Da die Biogasbildung ein sehr komplexer Prozess ist, wird inzwischen ein großes Spektrum an vor 
allem physikalischen und chemischen Parametern zur Prozessüberwachung von Biogasanlagen emp-
fohlen. Aus Kosten- und Zeitgründen wird in der Praxis jedoch nur eine reduzierte Auswahl an Para-
metern regelmäßig analysiert. Zu diesen gehören unter anderem die Temperatur der Fermenter, durch 
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welche das Aktivitätsoptimum der Mikroorganismen sowie die entstehende Biogasqualität eingestellt 
werden kann (ML 2004, Wiese & König 2007, Langenbeck 2008, KWS 2009), der pH-Wert des 
Schlammes, wobei besonders einer Versäuerung vorzubeugen ist (ML 2004, Wiese & König 2007, 
Langenbeck 2008, KWS 2009) sowie die Trockensubstanz und organische Trockensubstanz, welche als 
Maß für die Raumbelastung und den Abbaugrad dienen (Ott 2001, Wiese & König 2007, Lomborg et al. 
2009). Die Analyse des CSB (Chemischer Sauerstoffbedarf) ist mittels Schnelltest vor Ort durchführ-
bar. Er gibt Hinweise auf den Abbaugrad und den Rohfaseranteil (Wiese & König 2007, IFA 2012). 
Das Redoxpotential, welches die Reduktions- bzw. Oxidationsfähigkeit der Inhaltsstoffe wiedergibt, ist 
mittels entsprechender Elektrode lokal messbar, bedarf jedoch einer qualifizierten Einweisung des 
Personals (ML 2004, Wiese & König 2007, Langenbeck 2008). Zudem hat sich seit einigen Jahren die 
Messung des FOS/TAC-Wertes etabliert. Dieser gibt das Verhältnis des Gehalts an flüchtigen Fettsäu-
ren zur Pufferkapazität an und beschreibt den biochemischen Zustand im Fermenter (ML 2004, KWS 
2009). Durch spezialisierte Labore werden außerdem mehrere Substanzen analysiert. Dazu gehören 
flüchtige Fettsäuren, welche ein Zwischenprodukt im Biogasprozess sind und bei zu hoher Konzentra-
tion hemmend auf die Prozessbiologie wirken (ML 2004, Lesjak 2006, Wiese & König 2007, Boe et al. 
2008, Langenbeck 2008, Lomborg et al. 2009, Henkelmann et al. 2010), der Gehalt an Spurenelementen, 
um einen Mangel und eine daraus resultierende Prozesshemmung vorzubeugen (Langenbeck 2008, 
Henkelmann et al. 2010) sowie der Ammoniak-Gehalt, welcher in hohen Konzentrationen toxisch auf 
den Biogasprozess wirkt (ML 2004, Lesjak 2006, Wiese & König 2007, Langenbeck 2008, Henkelmann 
et al. 2010). Außerdem gibt die Analyse des Gesamtstickstoffgehaltes Hinweise auf die Nährstoffversor-
gung bzw. Hemmung der Mikroorganismen (Lesjak 2006, Machan et al. 2006, Langenbeck 2008, IFA 
2012). Als Kontrolle dient schließlich auch die Bestimmung der Gaszusammensetzung (v. a. CH4, O2, 
CO2 und H2S), welche die Biogasqualität widerspiegelt und die ebenfalls vor Ort mit entsprechender 
Sensorik erfasst werden kann (ML 2004, Langenbeck 2008, GDV 2010).  
Die zur Prozesskontrolle relevanten mikrobiologischen Analyse-Methoden stammen zum größten Teil 
aus der Wasser- und Abwasser-Technologie (Lazarova & Manem 1995, Remde & Tippmann 1998, 
Guzzon et al. 2008) und sind unter anderem auf Grund ihrer unkomplizierten Handhabung und zeitna-
hen Resultate von Interesse.  
So kann die Biomassedynamik mittels Untersuchung des Protein- und DNA-Gehaltes beobachtet 
werden (Lowry et al. 1951, Obst et al. 1995, BGD 2004). Zur Analyse der Biomasse auf Füllkörpern 
kann deren Biofilmdicke ermittelt werden (Ohl 2007, Burkhardt 2012). Die fluoreszenzmikroskopische 
Analyse mit dem Fluoreszenzfarbstoff DAPI (4′,6-Diamidin-2-phenylindol) ermöglicht weiterhin die 
Bestimmung der mikrobiellen Gesamtzellzahl (Wenzel 2002, Arab & Wilderer 2005, Chelliapan et al. 
2011). Die Eigenfluoreszenz des Coenzyms F420 von Methanogenen erlaubt zudem die Bestimmung der 
Gesamtzellzahl von methanogenen Archaeen sowohl mittels Fluoreszenzmikroskopie (Heine-
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Dobbernack et al. 1988, Remde & Tippmann 1998, Demirel et al. 2008, Demirel & Scherer 2008, 
Schnürer & Jarvis 2010) als auch durch die Fluoreszenzspektroskopie (Cheng et al. 2007b, Xie et al. 
2009, Welte & Deppenmeier 2011). Eine weitere Möglichkeit die mikrobielle Biozönose von Proben 
aus Biogasanlagen sowohl qualitativ als auch quantitativ zu untersuchen, ist die Analyse mittels Fluores-
zenz in situ Hybridisierung (FISH) (Remde & Tippmann 1998, Karakashev et al. 2005, Cirne et al. 2007, 
Li et al. 2011, Silva et al. 2011). Durch Bestimmung der Esteraseaktivität kann die heterotrophe Gesamt-
aktivität der Mikroorganismen mittels einer relativ schnellen photometrischen Analyse ermittelt werden 
(Fay et al. 1990, Obst et al. 1995, Pesta & Lenz 2006). Zudem erlaubt die Bestimmung verschiedener 
Hydrolaseaktivitäten, wie die der Amylase, L-Alanin-Aminopeptidase, Protease, Cellulase und Xylanase, 
die Analyse der Hydrolyserate, welche meist den geschwindigkeitsbestimmenden Schritt in der Biogas-
bildung darstellt. Auch diese Analysen erfolgen photometrisch (Remde & Tippmann 1998, Enongene 
2003, Parawira et al. 2005, Pesta & Lenz 2006, James et al. 2007, Mshandete et al. 2008a). Um die biolo-
gische Abbaubarkeit von Nährstoffen und die mikrobielle Aktivität zu bestimmen, werden häufig 
Respirationsmessungen eingesetzt. Diese können zur Bestimmung der Atmungsaktivität unter aeroben 
Bedingungen, sowie zur Analyse der potentiellen Biogasbildung bzw. spezifischen methanogenen 
Aktivität unter anaeroben Bedingungen durchgeführt werden (Villela Filho et al. 2008, Barrena et al. 
2009, Luo et al. 2011). Eine Zusammenfassung verschiedener Kontrollparameter ist in Tabelle 3-4 
aufgelistet. 
Zudem kann über klassische mikrobiologische Methoden der Lebend-Titer bestimmt und somit die 
aktive Fraktion verschiedener mikrobieller Verwerter-Typen quantifiziert werden (Süßmuth 1999, 
Henkelmann 2005, Lebuhn et al. 2006). Weiterhin dienen molekularbiologische Methoden wie die 
Denaturierende Gradientengelelektrophorese (DGGE) zur Bestimmung der mikrobiellen Diversität 
und Dynamik. Dabei ist beispielsweise eine Differenzierung zwischen Bacteria und Archaea sowie der 
methanogenen Archaea Methanosarcinales und Methanomicrobiales möglich (Li et al. 2010, Piterina et 
al. 2010, Krakat et al. 2011). Außerdem kann eine Quantifizierung von Bacteria und Archaea mittels 
quantitativer PCR (qPCR) erfolgen (Bergmann et al. 2010, Feng et al. 2010, Escudié et al. 2011). Diese 
und weitere molekularbiologischen bzw. mikrobiologischen Methoden sind jedoch auf spezialisierte 
Labore beschränkt. Sie dienen in erster Linie der wissenschaftlichen Forschung, sowie zu vergleichen-
den Analysen, und tragen wesentlich zum besseren Verständnis der Dynamik der beteiligten Mikroor-
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Tabelle 3-4: Zusammenfassung verschiedener Parameter zur Kontrolle von Biogasanlagen 



















Mikroorganismen,             
Gasqualität 
Temperatursonde, Thermostat 
(ML 2004, Wiese & König 
2007, Langenbeck 2008, 
KWS 2009) 
pH-Wert Versäuerung, Gasqualität pH-Sonde 
(ML 2004, Wiese & König 
2007, Langenbeck 2008, 
KWS 2009) 
Säurekapazität KS Pufferfähigkeit Küvetten-Test, Titration (Wiese & König 2007) 
Hydrogencarbonat 
(HCO3-) 





Quantität der mikrobiellen 
Biomasse in Biofilmen 
Standardanalyse nach         
DIN 38414-S3 
(Ott 2001, Wiese & König 
2007, Guzzon et al. 2008, 
Lomborg et al. 2009) 
essentielle             
Spurenelemente 
Nährstoffbedingungen     
(Ni, Mo, Co, V,                      




Henkelmann et al. 2010) 
Redoxpotential 
Reduktions- bzw.         
Oxidationsfähigkeit der          
Inhaltsstoffe 
Redox-Elektrode 
(ML 2004, Wiese & König 




potential der Substrate 
CSB-Standard-Messung 
(Küvettentest) 









Titration,                            
Ionenchromatografie 
(ML 2004, Lesjak 2006, 
Wiese & König 2007, Boe 
et al. 2008, Langenbeck 
2008, Lomborg et al. 2009, 
Henkelmann et al. 2010) 
Flüchtige organische 
Säuren / gesamt (total) 
anorganischer                
Kohlenstoff (carbon) 
(FOS/TAC) 
Verhältnis von freien 
flüchtigen Fettsäuren im 
Fermenter zum vorhande-




(ML 2004, KWS 2009) 
Ammoniumstickstoff 
(NH4+-N) 





(ML 2004, Lesjak 2006, 
Wiese & König 2007, 
Langenbeck 2008, 
Henkelmann et al. 2010) 
Gesamtstickstoff        
(N) 
Nährstoffversorgung bzw. 






(Lesjak 2006, Machan et 
al. 2006, Langenbeck 




Über- oder Unterfrachtung 
Bestimmung von kg oTS bzw. 
m3 oTS pro Tag und            
m³ Fermentervolumen 
(Maierhofer & Wagner 
2002, Hopfner-Sixt et al. 
2007) 
elektrische Leitfähigkeit 
Versorgung der Biogasanlage 
mit Mengen- und             
Spurennährstoffen 
Leitfähigkeitsmessgerät (Langenbeck 2008) 
Kohlenstoff/Stickstoff 
(C/N) 
Abbaurate Gaschromatographie (KWS 2009) 
Gaszusammensetzung: 
CH4, O2, CO2, H2, N2, 
H2S, NH3 
Gasqualität 
Infrarot-Messung,         
elektrochemische Messung 
(EC), Gaschromatographie 
(ML 2004, Langenbeck 
2008) 
Siloxan 
Toxizität von                   
Industrierückständen 
Gaschromatographie,            
Gaschromatographie-
Massenspektrometrie-Methode  
(ML 2004, Dewil et al. 
2007, Wilbur 2008) 




(ML 2004, Schläfer 2005, 
Machan et al. 2006, Ohly 
2006, Weiß & Brückner 
2008) 
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mikrobielle           
Gesamtzellzahl      
(GZZ) 
Quantität der mikrobiellen 
Biomasse 
Fluoreszenzmikroskopie 
(Remde & Tippmann 
1998, Wenzel 2002, Arab 
& Wilderer 2005, 




(Obst et al. 1995, BGD 
2004) 
Gesamtproteingehalt 
photometrische              
Bestimmung 
(Lowry et al. 1951, 
Lazarova & Manem 1995, 
Lopes et al. 2000, Rode 
2004) 
Biofilmdicke 
Berechnung über Masse, 
Dichte und Fläche 
(EAWAG 1982, Wäsche 
2003, Ohl 2007, 
Burkhardt 2012) 
Coenzym F420 




(Heine-Dobbernack et al. 
1988, Remde & 
Tippmann 1998, Cheng et 
al. 2007b, Demirel et al. 
2008, Demirel & Scherer 
2008, Xie et al. 2009, 
Schnürer & Jarvis 2010, 
Welte & Deppenmeier 
2011) 
mikrobielle Gattungen/  
Domänen 
Anteil an bestimmten 
Gattungen/Domänen 
Fluoreszenz in situ             
Hybridisierung (FISH) 
(Remde & Tippmann 
1998, Karakashev et al. 
2005, Cirne et al. 2007, Li 





photometrische               
Bestimmung 
(Fay et al. 1990, Obst et al. 
1995, Pesta & Lenz 2006) 
Amylaseaktivität Stärkeabbau 
(Parawira et al. 2005, Pesta 
& Lenz 2006, Mshandete 
et al. 2008a) 
Proteaseaktivität Proteinabbau 
(Parawira et al. 2005, 







(Remde & Tippmann 
1998, Enongene 2003, 
James et al. 2007) 
Cellulaseaktivität Celluloseabbau 
photometrische             
Bestimmung 
(Parawira et al. 2005, Pesta 
& Lenz 2006, Mshandete 
et al. 2008a) 
Xylanaseaktivität Xylanabbau 
(Parawira et al. 2005, Pesta 
& Lenz 2006, Mshandete 
et al. 2008a) 
aerobe und anaerobe 
Respirationsrate 
biologische Abbaubarkeit 
von Nährstoffen und 
mikrobielle Aktivität 
Respirationsmesssystem (AT4, 
BSB5, Gärtest GB21, etc.), 
BSB-Sonde (BODst) 
(Süßmuth et al. 2000, Liu 
et al. 2003, Langenbeck 
2008, Villela Filho et al. 
2008, Barrena et al. 2009, 
Luo et al. 2011) 
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4 MATERIAL & METHODEN 
Im Folgenden werden die Untersuchungsobjekte und die analytische Vorgehensweise beschrieben. 
4.1 Charakterisierung der untersuchten Biogasanlagen 
Die im Rahmen dieser Arbeit untersuchten Biogasanlagen werden als zweistufige Trocken-Nass-
Fermentation mit getrennter Hydrolyse betrieben. In den Reaktoren findet dabei eine mesophile Vergä-
rung mit diskontinuierlicher Beschickung der ersten Stufe statt.  
In der ersten Stufe (Hydrolyse-Stufe) erfolgt die Umsetzung von festem Substrat in wasserlösliche 
organische Substanzen. Hierzu sind, wie in Abbildung 4-1 dargestellt, mehrere Perkolatoren parallel 
geschaltet, in welchen das feste Substrat mit Prozesswasser berieselt und unter Einwirkung von Mikro-
organismen und deren ausgeschiedenen Enzymen hydrolysiert wird. Das Produkt, das sogenannte 
Hydrolysat, ist ein nahezu feststofffreies Gemisch aus Wasser und den darin gelösten organischen 
Verbindungen. Das Hydrolysat der Perkolatoren wird in einem Zwischenspeicher gesammelt, wenn 
nötig gepuffert und kontinuierlich auf den eigentlichen Methanreaktor (zweite bzw. Methan-Stufe) 
gegeben. Dieser ist zur Vergrößerung der inneren Oberfläche mit Füllkörpern bestückt, mit Flüssigkeit 
eingestaut und wird wie ein Festbettreaktor durchströmt. Hier realisieren die an hydrophobe Füllkörper 
immobilisierten Mikroorganismen die kontinuierliche Umsetzung der Verbindungen des Hydrolysates 
zu Methan. Diese Mikroorganismen bilden auf den Füllkörpern einen Biofilm aus. Für den Aufbau des 
Biofilms wird von einem Schichtmodell ausgegangen, in dem die in der untersten Schicht befindlichen 
methanogenen Archaea durch die darüber liegenden Mikroorganismen, v. a. acetogene/syntrophe 
Mikroorganismen, vor zu starker Strömung und somit einem Ausschwemmen und zugleich vor zu 
großer Menge an Säuren aus dem Hydrolysat geschützt sind. Das Flüssigabbauprodukt des Reaktors 
wird nach Passage eines Belüftungs- und Schönungsbeckens in die Hydrolysephase zurückgeführt. Die 
Hydrolysedauer und damit die Verweilzeit des Substrates im Perkolator betragen abhängig vom Materi-
al zwischen 15 und 25 Tagen. Als Regelgröße der Methanproduktion dient die dosierte Zugabe an 
Hydrolysat in den Methanreaktor (Busch & Sieber 2006). 
Das Prozesswasser zirkuliert stets in der Anlage und lediglich das noch im festen Gärrest gebundene 
Wasser wird aus dem System entfernt. So wird zum einen wenig Frischwasser benötigt und Nährstoffe, 
Enzyme und Mikroorganismen werden nicht so schnell ausgetragen, jedoch begünstigt dies auch die 
Anreicherung von Spurenelementen, Salzen und nicht abbaubaren organischen Stoffen, wie Humin-
stoffen. Dieser Anreicherung wird über einen in größeren Intervallen durchgeführten Prozesswas-
seraustausch entgegengewirkt. Die Milieubedingungen (Temperatur, pH-Wert, u. a.) werden in beiden 
Verfahrensstufen getrennt geregelt und optimiert. So können Nachteile einstufiger Anlagen vermieden 
werden. Unter anderem können verschiedene Substrate, sowohl landwirtschaftliche Substrate (Energie-
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pflanzen, Festmist) als auch Grünschnitt und Bioabfälle, flexibel eingesetzt werden. Ein weiterer Vorteil 
ist die getrennte Erfassung von Gasen. Das in der Hydrolyse entstehende Gas kann so je nach Zusam-
mensetzung getrennt abgeführt oder zusammen mit dem in der Methanstufe gebildeten Biogas weiter 
aufbereitet werden. Der Methangehalt im Biogas erreicht so rund 15–20% höhere Werte als bei einstu-
figen Anlagen, da ein Teil des Kohlenstoffdioxids bereits in der Hydrolysestufe freigesetzt und abge-
trennt wird (GICON 2010). 
 
 
Abbildung 4-1: Zweistufige Trocken-Nass-Fermentation mit getrennter Hydrolyse                  (GICON 2010) 
 
4.1.1 Betrachtete Biogasanlagentypen 
In dieser Arbeit wurden drei verschiedene zweistufige Anlagen mit unterschiedlichen Reaktorgrößen 
beprobt. 
4.1.1.1 Containeranlage 
Im Großtechnikum Cottbus wurde im Jahr 2007 eine zweistufige Fest-Flüssig-Biogasanlage im Contai-
nermaßstab der Firma GICON GmbH (Großmann Ingenieur Consult GmbH) realisiert. Der schemati-
sche Aufbau der Anlage entspricht Abbildung 4-2. Neben vier Perkolatoren und diversen Zwischen-
speichern besitzt diese Anlage zwei Methanreaktoren. Die Containeranlage ist eine vollautomatisierte 
Biogasanlage mit eigenem Prozessleitsystem (Steuerung des Perkolationsregimes und Datenaufzeich-
nung der Prozessdaten Temperatur, Füllstände und Volumen) und zahlreicher Feldmesstechnik. Alle 
relevanten Durchflüsse werden mittels magnetisch induktivem Durchflussmesser ermittelt. Die dazu-
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gehörigen Summationswerte werden im Leitsystem erfasst. Die Flüssigkeitsspeicherbehälter werden 
mittels hydrostatischer Drucksensoren ermittelt und überwacht. In den Methanreaktoren gebildetes 
Biogas wird durch geeignete Gasdurchflussmesstechnik sowie Gasqualitätsmessung analysiert.  
 
 
Abbildung 4-2: Schematischer Aufbau der betrachteten Containeranlage 
Die Perkolatoren (1B01, 2B01–03), werden von Prozesswasser des Speicher 2 (2B21) berieselt. Der Ablauf gelangt in die 
Zwischenspeicher (1B04, 2B10–12), deren Flüssigkeit im Speicher 1 (2B16) gesammelt wird. Das Hydrolysat wird dann in 
die Methanreaktoren (2R19 und 2R20) geleitet und deren Ablauf wird in Speicher 2 (2B21) gesammelt. 
 
Zur Verteilung der Perkolationsflüssigkeit ist an den Deckeln der Perkolatoren (ca. 40 m3) ein Düsen-
system angebracht. Mittels Membranpumpe wird Flüssigkeit aus dem Speicher 2 (ca. 10 m3) durch die 
eingebauten Düsen in den Perkolatoren über dem Substrat verteilt. Zum besseren Abfluss der Flüssig-
keit durch das Substrat, lagert das Substrat auf einem Siebboden. Das Hydrolysat gelangt nach Passage 
der Perkolatoren in die Zwischenspeicher (ca. 2,4 m3) und wird dann im Speicher 1 (ca. 10 m3) gesam-
melt. Zudem gibt es einen Rücklauf des Hydrolysats aus den Zwischenspeichern in die entsprechenden 
Perkolatoren, ein kleiner Kreislauf, der das Substrat mit eventuell ausgeschwemmten Mikroorganismen 
und Enzymen beimpft. Das Hydrolysat aus Speicher 1 wird in die Methanreaktoren gepumpt, die zur 
Immobilisierung der Methanogenen mit Füllkörpern gefüllt sind (vgl. Kapitel 4.1.2). Deren Ablauf wird 
in Speicher 2 gesammelt. Das Prozesswasser läuft so insgesamt in einem großen Kreislauf. Sowohl in 
den Perkolatoren als auch in den Methanreaktoren ist eine Temperatur im mesophilen Bereich einge-
stellt (im Mittel 38 °C). 
ca. 0,6 m3/h je Perkolator
ca. 0,6 m3/h je Perkolator
ca. 1,2 m3/h je Reaktor
ca. 1,5 m3/h 
je Perkolator
ca. 5-6 t Frischmasse 
je Perkolator
1B01, 2B01, 2B02, 2B03 Perkolatoren je ca. 40 m3
1B04, 2B10, 2B11, 2B12 Zwischenspeicher Hydrolysat (2,4 m³)
2B16 Speicher 1 (Mischbehälter Hydrolysat, 10 m³)
2R19, 2R20 Methanreaktoren je ca. 12 m3 (netto)



















Die Fassanlage im Großtechnikum Cottbus ermöglicht eine detaillierte Untersuchung der stattfinden-
den Prozesse der Hydrolysestufe. So erlaubt eine sensitive Messtechnik z. B. die Analyse des bereits in 
der Hydrolysestufe gebildeten Gases (Hydrolysegas) hinsichtlich Menge und Zusammensetzung. Die 
Fassanlage besteht aus mehreren baugleichen, gasdichten, parallel betriebenen Fassperkolatoren. Me-
thanreaktoren, die üblicherweise zwischen den Speichern 1 und 2 angeordnet wären, wurden nicht 
realisiert. Ein schematischer Aufbau der Fassanlage ist in der folgenden Abbildung 4-3 veranschaulicht. 
 
 
Abbildung 4-3: Schematischer Aufbau der betrachteten Fassanlage 
Fass A bis D (FA–D) sind Perkolatoren, die von Prozesswasser des Speicher 2 (Sp 2) berieselt werden. Der Ablauf 
gelangt in die Ablauffässer (Abl. FA–D), deren Flüssigkeit im Speicher 1 (Sp 1) gesammelt wird. 
 
Zur Verteilung der Perkolationsflüssigkeit ist im Deckel eines jeden Perkolationsfasses (220 L PE-Fass) 
eine Pralltellerdüse angebracht. Zudem sind eine Gasabfuhrleitung, zum Sammeln des Hydrolysegases 
in Gasspeicherbeuteln (300 L), und ein Thermometer zur Bestimmung der Hydrolysetemperatur mon-
tiert. Damit die Vergärungstemperatur (~38 °C) in den Fässern gesichert ist, sind Heizmäntel um die 
Perkolationsfässer gespannt. Mittels Membranpumpe wird Flüssigkeit aus dem Speicher 2 (800 L PE-
Behälter) der Fassanlage durch die eingebauten Düsen in den Perkolationsfässern über dem Substrat 
verteilt. Da sich in dem minimierten Maßstab gezeigt hat, dass die Berieselung alleine nicht ausreicht, 
um das Substrat vollständig zu durchfeuchten, wurden die Perkolationsfässer zusätzlich mit Prozess-
wasser aufgestaut (Aufstauverfahren). Zum besseren Abfluss der Flüssigkeit durch das Substrat, lagert 
das Substrat in den Perkolationsfässern auf einem Lochblechboden mit 2 mm Maschenweite, welches 
ca. 0,04 m3/h je Perkolator
40-60 kg Frischmasse 
je Perkolator
FA-D Perkolatoren je ca. 0,22 m3
Abl. FA-D Zwischenspeicher Hydrolysat (0,22 m³)
Sp 1 Speicher 1 (Mischbehälter Hydrolysat, 0,8 m³)














Entsorgung in Sp 1 
der Containeranlage
von Sp 2 der 
Containeranlage
Perkolator / Fass Ablauf
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20 cm über dem Fassboden befestigt ist. Das Hydrolysat gelangt nach Passage der Perkolationsfässer in 
die Ablauffässer (220 L PE-Fässer) und wird dann in einem Speicherbehälter (Speicher 1, ca. 800 L) 
gesammelt. Ein Rücklauf von den Ablauffässern in die Perkolationsfässer, der kleine Kreislauf, wurde 
nicht realisiert. 
4.1.1.3 Pilotanlage 
Auf dem Gelände der Agrar GmbH Altdöbern, Milchviehanlage Schöllnitz in Brandenburg, wurde 
2007 eine 250 kW-Pilotanlage mit zweistufiger Trocken-Nass-Fermentation mit getrennter Hydrolyse 
errichtet (Abbildung 4-4). Ihr Aufbau entspricht in den Grundzügen der Containeranlage im Groß-
technikum in Cottbus in einem etwa zehnmal größeren Maßstab. Vier Perkolatoren werden im offenen 
Garagenverfahren betrieben. Die Berieselung mit Prozesswasser erfolgt mittels Düsensystem. Nach 
Anreicherung mit der organischen Fracht und Passage durch das aufgeschüttete Substrat, wird das 
Hydrolysat in einem Sammelspeicher (Speicher 1) aufgefangen. Zu Untersuchungszwecken ist jedoch 
auch eine Probenahme des direkten Ablaufes des jeweiligen Perkolators möglich. Das gesammelte 
Hydrolysat wird kontinuierlich in die zwei Methanreaktoren gepumpt, die mit Füllkörpern beladen sind. 
Das gebildete Biogas wird in einer Gasblase gespeichert. Der Ablauf der Methanreaktoren gelangt in 
den Speicher 2, aus welchem das Prozesswasser wieder in die Perkolatoren gepumpt wird. Ein Prozess-





Abbildung 4-4: Pilotanlage in Schöllnitz 
Die 250 kW-Pilotanlage in Schöllnitz, Brandenburg, wird als zweistufige Trocken-Nass-Fermentation mit offener 
Hydrolyse betrieben.                                                                                                                    Quelle: www.gicon.de 
4.1.2 Füllkörper der Methanstufe 
Die Methanreaktoren der Biogasanlagen sind etwa zu 2/3 des Volumens mit Füllkörpern beladen. 
Diese dienen der Oberflächen- und somit auch der Reaktionsraumvergrößerung und stehen den Mik-






unterirdische Speicher 1 und 2 
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und methanogenen Mikroorganismen, die eine relativ lange Generationszeit aufweisen, vor dem Aus-
spülen.  
Die Methanreaktoren der Containeranlage sind mit zwei verschiedenen Füllkörpern bestückt. In Reak-
tor 2R20 befinden sich Füllkörper der Sorte Bioflow 40 (siehe Abbildung 4-5a), in Reaktor 2R19 die 
Hel-X H2X36-Füllkörper (siehe Abbildung 4-5b). Die Methanreaktoren der Pilotanlage in Schöllnitz 
sind ebenfalls mit den Füllkörpern der Sorte Bioflow 40 beladen. 
 
  
Abbildung 4-5: Füllkörper der Methanstufe 
a) Füllkörper Bioflow 40 (RVT) b) Füllkörper Hel-X H2X36 (Stöhr) 
 
Die Daten der beiden Füllkörperarten sind in Tabelle 4-1 aufgelistet. 
Tabelle 4-1: Technische Daten der Füllkörper 
Parameter Bioflow 40 Hel-X H2X36 
Größe 
Durchmesser: 40–45 mm 
Länge: 35 mm 
Durchmesser: 35 mm 






Dichte 91 kg/m3 80 kg/m3 
mittleres Einzelgewicht 6,29 g 4,15 g 
Material Polyethylen (PE) Polyethylen (HDPE) 
Firma 
Rauschert Verfahrenstechnik GmbH,             
Steinwiesen 
Christian Stöhr GmbH,                      
Marktrodach 
 
4.1.3 Fermentierte Substrate 
Da die Hydrolysestufe des untersuchten Biogasverfahrens als Trockenfermentation betrieben wird, ist 
sie für feste, schüttfähige Substrate geeignet. Silagen weisen diese Eigenschaften auf. In den untersuch-
ten Anlagen kamen Maissilage (Ganzpflanzensilage) und Grassilage (Grasschnitt) zum Einsatz.  
Die Silierung ist in der Praxis eine gängige Methode zur Konservierung von pflanzlicher Biomasse. 
Hierzu wird die bei der Ernte noch möglichst feuchte Biomasse (50–70% Wassergehalt) gehäckselt und 
in Silos oder Folienballen gelagert. Dabei liegt die optimale Trockenmasse für Maisilage bei 28–35% 
und für Gras bei 30–40%. Der Silierprozess wird in Gang gesetzt, wenn die Schüttung fest verpresst 
  a)                                                       b) 
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und anaerob gelagert wird. Die biochemischen Prozesse der Silierung beruhen auf einem Gärprozess, 
bei dem anaerobe Mikroorganismen Säuren bilden. Wenn der Gehalt an vergärbaren Zuckern ausrei-
chend hoch ist, wird dabei vorwiegend Milchsäure gebildet und es kommt zur pH-Wert-Absenkung. 
Bei einem niedrigen pH-Wert (etwa ab pH 4) wird die Zellatmung, die Buttersäurebildung und die 
Eiweißspaltung minimiert. So werden unter diesen Bedingungen die Stoffwechselprozesse durch Selbs-
themmung der Mikroorganismen stark eingeschränkt und die Biomasse wird für eine längere Zeit 
konserviert (Kaltschmitt et al. 2001, Hertwig 2006). 
Die bei den Versuchen verwendete Maissilage wurde von dem landwirtschaftlichen Betrieb Agrar 
GmbH Altdöbern bezogen. Das Substrat wurde in Betonsilos gelagert. Das gehäckselte pflanzliche 
Material hatte eine Länge von durchschnittlich 2 cm. 
Die verwendeten Folienballen-Grassilagen kamen von Flächen der Muldeaue bei Dessau – Sollnitz, 
Priorau (Fläche Rütchenwiese) und Schierau (Fläche Jungviehstall). Die Mahd erfolgte einmal Anfang 
August (1. Charge) und einmal Ende Oktober 2011 (2. Charge). Der silierte Grasschnitt hatte eine 
Länge von durchschnittlich 20 bis 30 cm. Alle Gräser waren mehr oder minder mit Hexachlorcyclohe-
xan-Isomeren (HCH) belastet. γ-HCH, zu mind. 99% in Lindan enthalten, ist ein Insektenbekämp-
fungsmittel, welches in dieser Region noch bis 1990 zum Einsatz kam. Abfälle der Produktion mit allen 
Nebenprodukten landeten auf Deponien in der Region und bis heute sind noch γ-HCH und dessen 
Reaktions- und Abbauprodukte, wie etwa α-, β- und δ-HCH, nachweisbar. Dabei sind α-, β- und δ-
HCH nicht pestizid wirksam und zeichnen sich im Gegensatz zum γ-Isomer durch eine hohe Persis-
tenz aus (Klimanek et al. 2000, UBA 2010). In dieser Arbeit war u. a. die Eignung von solchen belaste-
ten Grassilagen als Biogassubstrat sowie der möglich stattfindende mikrobielle HCH-Abbau während 
der anaeroben Vergärung von Interesse. 
4.2 Untersuchte Proben 
4.2.1 Probenahme und Transport 
Es wurden verschiedene Prozessstellen der in Kapitel 4.1 vorgestellten Biogasanlagen in unterschiedli-
chen Prozessphasen beprobt. In der Regel wurden ein- bis zweimal wöchentlich flüssige Proben ge-
nommen, d. h. Proben des Perkolatorablaufs, des Speicher 1 und des Speicher 2. Feststoffproben, d. h. 
Proben aus den Perkolatoren, konnten aus verfahrenstechnischen Gründen meist nur vor Beginn der 
Fermentation (frische Silage bzw. Eingangsmaterial) und nach der Hydrolyse (Gärrest bzw. Ausgangs-
material) entnommen werden. Füllkörper aus der Methanstufe konnten nur zweimal beprobt werden, 
da hierfür das Prozesswasser aus den Reaktoren abgelassen werden muss. 
In Tabelle 4-2 sind die untersuchten Proben mit den entsprechenden Probenahmestellen und                         
-zeitpunkten sowie die entsprechenden Anlagenparameter dargestellt. 
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In der Beprobungsphase C3 fiel inmitten des Untersuchungszeitraumes für einige Stunden die Pumpe 
zur Beschickung der Methanreaktoren aus, weshalb an diesem Tag die Zulaufrate um 30% reduziert 
war.  
Zur Analyse von Auswirkungen auf die mikrobielle Biozönose auf Modifikationen des Verfahrens 
wurden weiterhin einige Modifikationen getestet. So wurde die Perkolationsrate, die i. d. R. 
6 L/(kg oTS×d) betrug, variiert (F1). Ferner wurde in einen Perkolator pro kg oTS Substrat 0,3 g 
Additiv in Form von sensoPower® Starter (Phytobiotics GmbH) zugegeben. Dieses enthält nach Anga-
ben des Herstellers Sangrovit®, spez. Enzyme, Probiotika und Spurenelemente und soll damit die 
Essigsäureproduktion steigern und den gesamtem Gärprozess beschleunigen. Zudem wurde in einen 
Perkolator Gärrest des Vorversuchs als Inokulum, zur Inokulation mit hydrolisierenden Mikroorganis-
men, zugesetzt (0,67 kg oTS Gärrest pro kg oTS frischem Substrat). Des Weiteren wurde in einem 
Perkolator die Hydrolyse ohne aufgestautes Prozesswasser getestet (F2).  
Um zu analysieren, wie die Methanogenen in der Hydrolysestufe zu unterdrücken sind, wurde einer der 
Zuläufe, Speicher 2, über die gesamte Versuchsdauer hinweg durch einen statischen Mischer intensiv 
belüftet. Zudem wurde ein anderer Speicher 2 diskontinuierlich (alle zwei bis drei Tage) mit Antisept 33 
(Ernst GmbH & Co. KG), einem sauren Desinfektionsmittel (Inhaltsstoffe: Peroxiessigsäure 15 Ma.-%, 
Wasserstoffperoxid, Essigsäure, Stabilisatoren), versetzt (F3–5). Dabei wurden tröpfchenweise 450–
1650 mL Antisept 33 zu etwa 600 L Prozesswasser zugeführt bis das Redoxpotential nicht weiter 
anstieg. Da Antisept 33 Wasserstoffperoxid enthält und dieses dazu neigt in Wasser und Sauerstoff zu 
zerfallen, stieg das Redoxpotential bei Zugabe bis auf über 300 mV an.  
Weiterhin wurde die Eignung von HCH-belasteter Grassilage als Biogassubstrat sowie der möglich 
stattfindende mikrobielle HCH-Abbau während der anaeroben Vergärung untersucht (C5).  
In den Beprobungsphasen C2 und C4 konnten ferner Proben aus den Methanreaktoren analysiert 
werden. In Beprobungsphase C2 (etwa zwei Jahre nach Betriebsbeginn) wurden Füllkörper aus dem 
unteren Drittel einer der Methanreaktoren der Containeranlage (2R20) entnommen. In Beprobungs-
phase C4 (etwa vier Jahre nach Betriebsbeginn) fand eine Füllkörperentnahme des Methanreaktors 
2R20 in drei verschiedenen Höhen (oberes, mittleres und unteres Drittel) und des Methanreaktors 
2R19 im mittleren Drittel statt. Zudem wurde Bioschlamm, der sich locker zwischen den Füllkörpern 
befand, entnommen. Nach der Probenahme wurden alle restlichen Füllkörper aus den Reaktoren 
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Tabelle 4-2: Anlagenparameter und analysierte Proben 
Anlage 
Beprobungsphase          
(Hydrolysedauer) 












C1 Maissilage -- 
EIN 2B01, AUS 
2B01, 2B10, 2B21 
26.01.2009 C2 -- -- FK aus 2R20 
14.04.–05.05.2009 
(21 Tage) 
C3 Maissilage Pumpenausfall 2B02, 2B11, 2B21 
07.03.2011 C4 -- -- 
FK und Bioschlamm 
aus 2R19 und 2R20 
14.11.2011–19.03.2012 
(19–22 Tage) 
C5 Grassilage Substrat mit HCH belastet 
1B01, 2B01, 2B02, 












Perkolationsrate [L/(kg oTS×d)]:  
FA: 5,                                                     
FB: 5,6,                                                        
FC: 6 (Referenz),                                                
FD: 3  
AUS FA–D,               





Modifikation im Perkolator: 
FA: Referenz,                                             
FB: Zugabe von sensoPower®,                   
FC: Zugabe von Gärrest,                            
FD: kein Aufstau 





FA: Referenz,                                        
FB: Belüftung des Sp 2 
EIN F, AUS FA–B,            




FA+B: Referenz,                             
FC+D: Belüftung des Sp 2,              
FE+F: Zugabe von Antisept 33 zu Sp 2 
EIN F, AUS FA–F,            




FA+B: Referenz,                            
FC+D: Belüftung des Sp 2 
EIN F, AUS FA–D,         











P Maissilage -- 
P2, Abl. P2,                  
Sp 1, Sp 2 
EIN = Eingangsmaterial, AUS = Ausgangsmaterial, Abl. = Ablauf des Perkolators, F = Fass, P2 = Perkolator 2 der 
Pilotanlage, FK = Füllkörper; wenn nicht anders gekennzeichnet, wurden Proben aus den Perkolatoren über die gesamte 
Beprobungsphase analysiert 
 
Die Proben wurden i. d. R. von Mitarbeitern der Firma GICON GmbH genommen. Die flüssigen 
Proben, d. h. Proben des Perkolatorablaufs, des Speicher 1 und des Speicher 2, wurden in Plastikfla-
schen bis zum Rand abgefüllt, sodass die Proben bis zur Analyse mit möglichst wenig Sauerstoff in 
Kontakt kamen. Die Proben aus den Perkolatoren wurden in Plastikbecher oder Tüten möglichst dicht 
verpackt. Die Füllkörper wurden in einem Anaerobiertopf, der auch als feuchte Kammer fungierte, 
gefüllt. Alle Proben wurden kühl gelagert (~4 °C) und innerhalb von max. 18 Stunden gekühlt trans-
portiert. 
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4.2.2 Physikochemische Analysen  
Viele physikochemischen Parameter wurden vor Ort von der Firma GICON GmbH bestimmt bzw. die 
Analyse an den Kooperationspartner BGD GmbH (Boden- und Grundwasserlabor Dresden GmbH) 
weitergeleitet. In der Tabelle 4-3 sind die in dieser Arbeit miteinbezogenen physikochemischen Parame-
ter und entsprechende Analyseverfahren aufgelistet. 
Tabelle 4-3: Untersuchte physikochemische Parameter 
Parameter Messeinrichtung bzw. Methodik Verantwortlicher 
pH-Wert 
in Anlehnung an die DIN 38404 Teil 5,                    
Multimessgerät Hach HQ 40D                                                    
(HACH LANGE GmbH) 
GICON  
Redoxpotential 
pH1001 + Redoxelektrode                           
(VWR International GmbH) 
GICON  
CSB 
analog EPA 410.4, US Standard Methods 5220 D 
und ISO 15705, Spectroquant® Analysensystem 
PhotoLab S12 (WTW GmbH), Thermoblock  
Nanocolor compact (Macherey-Nagel GmbH), 




Endpunkttitrator DL 15 mit integrierter                       
pH-Elektrode (Mettler-Toledo GmbH) 
GICON  
organische Säuren nach DIN 38414 Teil 19 GICON 




nach DIN EN ISO 6468 (F1)                                 
nach Extraktion mit Aceton-Cyclohexan 
BGD 
Nachauftrag an das ERGO 
Umweltinstitut GmbH 
Dioxine/Furane,  nach 17. BImSchV (NATO CCMS) 
Cadmium 
nach DIN EN ISO 5961 (E 19) 1995-05              
bzw. DIN ISO 11047 2003-05 
Arsen 
nach DIN EN ISO 11969 (D 18) 1996-11              
bzw. DIN ISO 11466 1997-06 
Gasanalytik der 
Methanreaktoren 
Fluidistor Gasdurchflussmessgerät GD 050 (Esters 
Elektronik GmbH), VISIT-03 (Messtechnik EHEIM 





in Anlehnung an die VDI-Norm 4630,            
Trommel Gaszähler TG5/5 (Ritter Apparatebau 
GmbH & Co. KG), VISIT-03                             
(Messtechnik EHEIM GmbH) 
GICON  
Gesamtmenge von 
Ca, K, Mg, P und S 
nach DIN EN ISO 11885 BGD  
Kjeldahl-Stickstoff nach DIN ISO 11261 BGD  
 
4.3 Probenvorbehandlung 
Für einige Analysen mussten die Proben zunächst speziell aufgearbeitet werden. Dies wird in den 
folgenden Unterkapiteln erläutert.  
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4.3.1 Ablösen der Biomasse von dem Substrat 
Zur Analytik der mikrobiellen Biomasse, die sich auf dem Substrat (Silage) der Feststoffproben befand, 
musste diese zunächst abgelöst werden. Hierzu wurden 10 g der Feststoffprobe mit 100 mL 0,9% 
NaCl-Lösung versetzt und eine Minute kräftig geschüttelt oder für zwei Stunden auf einem Schüttler 
(150 rpm (Runden pro Minute), Ströhlein Instruments HS 500) aerob sowie anaerob inkubiert 
und/oder mit Ultraschall behandelt (1 Minute im Ultraschallbad, mittlere Leistung). Der Überstand, die 
Zellsuspension, wurde abgenommen und mittels Gesamtzellzahlbestimmung (siehe Kapitel 4.4.2) 
hinsichtlich der Effizienz der Methoden untersucht. Dabei stellte sich heraus, dass das bloße Abschüt-
teln in der NaCl-Lösung eine einfache und die effektivste Methode darstellt (vgl. Anhang A-1). Die so 
abgelöste Biomasse wurde für folgende Analysen als Flüssigprobe weiter behandelt. 
4.3.2 Ablösen des Biofilms von den Füllkörpern 
Zur Ermittlung einer geeigneten Methode zum Ablösen des Biofilms (Biomasse) von den Füllkörpern 
der Methanstufe wurden je Füllkörper 150 mL 0,9% NaCl zugesetzt und dieser zwei Minuten kräftig 
per Hand geschüttelt, zur mechanischen Behandlung zusätzlich 40 g Glasperlen (Ø 3 mm) je Füllkörper 
zugegeben bzw. zusätzlich mit Ultraschall (3 Minuten im Ultraschallbad, mittlere Leistung) behandelt. 
Hierbei wurden fünf Füllkörper je Probenahmestelle berücksichtigt. Diese Prozedur wurde jeweils 
sooft wiederholt, bis das Lösungsmittel nur noch sehr schwach vom Biofilm getrübt war. Dadurch 
konnten verschiedene Biofilmfraktionen (Überstände) gewonnen und analysiert werden – von außen 
nach innen bzw. vom leicht bis zum schwer ablösbaren Biofilm. Zunächst wurden diese vereinigt und 
mittels Bestimmung der Trockensubstanz sowie organischen Trockensubstanz (siehe Kapitel 4.4.1), der 
Gesamtzellzahl (siehe Kapitel 4.4.2) und des Proteingehaltes (siehe Kapitel 4.4.3) hinsichtlich der 
Effizienz der Methoden untersucht. Es stellte sich heraus, dass das Abschütteln per Hand mit Glasper-
len die effektivste Methode ist (vgl. Anhang A-2). Der so abgelöste Biofilm wurde für folgende Analy-
sen als Flüssigprobe weiter behandelt. 
4.3.3 Fixierung der Proben 
Eine Fixierung der Proben macht diese für mehrere Monate haltbar. Sie sollte unmittelbar nach der 
Probenahme erfolgen. Zur Analyse mittels Fluoreszenz in situ Hybridisierung und der Gesamtzellzahl 
(siehe Kapitel 4.7.2 und 4.4.2) werden fixierte Proben benötigt. 
Die Proben wurden nach etwaiger Vorbehandlung (vgl. 4.3.1 und 4.3.2) schnellstmöglich mit einer 
NaN3-Lösung (Natriumazid, 10%-Endkonzentration) für mindestens zwei Stunden bei 4 °C fixiert. 
Dadurch wird der Elektronen-Transport der Atmungskette gestört und eine schnelle Fixierung der 
Zellen gewährleistet. Außerdem wird eine Vernetzung der EPS (Extrazelluläre Polymere Substanzen) 
verhindert, was eine bessere Homogenisierung der Zellsuspension ermöglicht. Zur Entfernung des 
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NaN3, wurden die Proben vor der eigentlichen Fixierung mit 1xPBS-Puffer (130 mM NaCl, 10 mM 
Na2HPO4/NaH2PO4, pH 7,4) gewaschen. Dazu wurden die Zellen jeweils zehn Minuten bei 
13.000 rpm zentrifugiert. 
Zur Fixierung von Gram-negativen Bakterien wird Paraformaldehyd als Fixativ empfohlen (Manz et al. 
1992). Es stabilisiert die Zellwände durch Quervernetzung der Zellwandproteine. Hierfür wurde ein 
Teil der Zellsuspension mit drei Teilen 3,7%iger, sterilfiltrierter Paraformaldehyd-Lösung versetzt und 
mindestens zwei Stunden bei 4 °C inkubiert. Danach wurde die Probe erneut mit 1xPBS-Puffer gewa-
schen, in 1xPBS-Puffer resuspendiert und mit dem gleichen Volumen eisgekühltem, 96%igen Ethanol 
gemischt. Auf diese Weise fixierte Proben wurden bei -20 °C gelagert. 
Bei Gram-positiven Bakterien kann es aufgrund ihrer besonderen Zellwandstruktur zu besonders 
starken Vernetzungen durch Paraformaldehyd kommen, wodurch die Analytik gestört werden kann, 
sodass parallel eine Fixierung nur mit Ethanol stattfand (Roller et al. 1994). Hierzu wurde ein Teil der 
Zellsuspension mit dem gleichen Volumen Ethanol (96%, p. a.) versetzt und ebenfalls bei -20 °C 
gelagert. 
Da zwischen den EtOH- und PFA-fixierten Zellen keine signifikanten Unterschiede in der Gesamtzell-
zahl (Kapitel 4.4.2) sowie bei der FISH (Kapitel 4.7.2) detektiert werden konnten, wurden folgende 
Analysen einzig mit den EtOH-Fixierungen durchgeführt. 
4.3.4 DNA-Extraktion 
Für die molekularbiologischen Analysen, qPCR und DGGE (siehe Kapitel 4.7.3 und 4.8.1), werden 
DNA-Extrakte benötigt. Da die Proben stark huminstoffhaltig waren, erfolgte die Extraktion der DNA 
nach der Vorbehandlung (vgl. Kapitel 4.3.2) mit dem NucleoSpin® Soil Kit (Macherey-Nagel GmbH, 
Düren), welches auf solche Proben ausgerichtet ist, nach den Arbeitsanweisungen des Herstellers. Es 
wurde der Lyse-Puffer SL2 und der Enhancer SX verwendet und je nach erwarteter DNA-Menge 
zwischen 200 und 2000 µL Probe eingesetzt. Eluiert wurde die DNA in 30–80 µL des vorher auf 60 °C 
erwärmten Elutionspuffers. 
Zur Konzentrationsbestimmung der DNA nach der Extraktion wurde das NanoDrop™ ND-1000 
Spektrophotometer (Peqlab Biotechnologie, Erlangen) verwendet. 
4.3.5 Polymerasekettenreaktion 
Die konventionelle PCR (Polymerasekettenreaktion) ist eine weit verbreitete Methode zum gezielten 
Amplifizieren von DNA-Fragmenten. Für die PCR werden zwei zur Ausgangs-DNA (Template) 
komplementäre Oligonukleotide (Primer) gegensätzlicher Orientierung benötigt, welche das zu amplifi-
zierende Fragment auf dem Template begrenzen. Außerdem beinhaltet ein PCR-Ansatz Puffer, Nukle-
otide und eine thermostabile DNA-Polymerase. Die Thermostabilität dieser Polymerase ermöglicht es, 
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im ersten Schritt der PCR durch hohe Temperaturen doppelsträngige DNA-Moleküle aufzuschmelzen 
(Denaturierung). Im zweiten Schritt können sich die Primer, bei wieder herabgesetzter und vom GC-
Gehalt sowie der Länge der Primer abhängigen Temperatur, an die komplementären Sequenzen der zu 
amplifizierenden DNA anlagern (Annealing). Im folgenden dritten Schritt wird bei einer für die Poly-
merase optimalen Temperatur, ausgehend von den 3`-Enden der Primer, ein zur Template-DNA 
komplementärer neuer DNA-Strang synthetisiert (Elongation) (Madigan et al. 2001). Die Methode der 
PCR dient in erster Linie dazu, bestimmte DNA-Fragmente zu vervielfältigen und für weitere Analysen, 
wie die Klonierung (Kapitel 4.7.3), DGGE und Sequenzierung (Kapitel 4.8.1 und 4.8.2), bereitzustellen. 
Für die PCR wurden DNA-Extrakte eingesetzt, die wie in Kapitel 4.3.4 beschrieben gewonnen wurden. 
Das eingesetzte DNA-Volumen wurde anhand der vorherigen Konzentrationsbestimmung festgelegt. 
Der PCR-Ansatz wurde in entsprechende Reaktionsgefäße pipettiert (Quali-PCR-Tube-Streifen, Kisker 
Biotech GmbH, Steinfurt). Zum Ausschluss eines falschpositiven Ergebnisses wurde stets ein Ansatz 
mit sterilem, Nukleotid-freiem Wasser anstatt Template-DNA als Negativkontrolle mitgeführt. Die 
Reaktion fand in einem Thermocycler (Eppendorf, Hamburg) statt. Die eingesetzten Primer sind in 
Tabelle 4-4 aufgeführt. Die verwendeten Primersysteme und die entsprechende Programmierung des 
Thermocyclers sind dem Anhang A-3 zu entnehmen. 
Tabelle 4-4: Primer zur PCR-analytischen Untersuchung für die DGGE und Sequenzierung 
Primer Zielgen Sequenz (5’ → 3’) Referenz 
27f 
16S rDNA der  
Bacteria 
AGA GTT TGA TYM TGG CTC AG (Suzuki & Giovannoni 
1996, Polz & Cavanaugh 
1998) 1492r TAC GGH TAC CTT GTT ACG ACT T 
357f TAC GGG AGG CAG CAG 
(Murray et al. 1996) 
518r ATT ACC GCG GCT GCT GG 
Ar109f 
16S rDNA der  
Archaea 
ACK GCT CAG TAA CAC GT (Stahl & Amann 1991, 
Ovreås et al. 1997, 
Großkopf et al. 1998) 
Parch519f CAG CCG CCG CGG TAA 
Ar915r GTG CTC CCC CGC CAA TTC CT 
Msm355f 16S rDNA der  
Methanosarcinales/     
-microbiales 
CAG GCG CGA ACT TTA C 
(Banning et al. 2005) 
Msm1068r ATG CTT CAC AGT ACG AAC 
 
Ein 25 µL PCR-Ansatz setzte sich wie folgt zusammen: 
GoTaq® Hot Start Green Master Mix (2x, Promega, Mannheim) 12,5 µL 
Vorwärtsprimer (10 pmol)      0,5 µL 
Rückwärtsprimer (10 pmol)      0,5 µL 
Template (10–100 ng/µL)      0,5–2,5 µL 
Lichrosolv® Wasser (Merck, Darmstadt)    ad. 25 µL 
Die Kontrolle der PCR-Produkte erfolgte mittels Agarosegelelektrophorese. Dafür wurden je nach zu 
erwartender Produkt-Größe 5 µL des PCR-Ansatzes mit 1 µL Ladepuffer (Peqlab) gemischt und auf 
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1,5%ige (Fragmentlänge > 200 bp) oder 2%ige Gele (Fragmentlänge < 200 bp) aufgetragen. Die Gele 
wurden aus Agarose (Peqlab) und 1x TAE-Puffer hergestellt. Die Zusammensetzung des 50x TAE-
Puffers ist in Tabelle 4-5 aufgeführt. Zusätzlich wurde zur Bestimmung der Fragmentgröße ein DNA-
Standard (GeneRuler™ 1 kb DNA Ladder, Fermentas GmbH, St-Leon-Rot) aufgetragen. Die Gel-
elektrophorese erfolgte bei 130 mA für 35–40 Minuten (Spannungsgerät Consort E835, Consort bvba, 
Turnhout). Anschließend wurde das Gel für etwa 20 Minuten in Ethidiumbromid-Lösung (1 mg/L) 
gefärbt. Nach kurzem Waschen in Wasser erfolgte die Detektion mittels UV-Transilluminator (DH-
30/32, biostep GmbH, Jahnsdorf). 
Tabelle 4-5: Laufpuffer für die Agarosegelelektrophorese 
Puffer Zusammensetzung 
50x TAE 
242 g Tris-HCl  
57,1 mL Eisessig 
100 mL 0,5 M EDTA 




4.4 Bestimmung von Biomasseparametern 
Unter Biomasse werden alle durch Organismen erzeugten organischen Substanzen sowie die Organis-
men selbst verstanden. Die im Folgenden beschriebenen Analysen dieser Arbeit konzentrieren sich 
hauptsächlich auf die mikrobielle Biomasse. 
4.4.1 Trockensubstanz 
Die Trockensubstanz (TS) und organische Trockensubstanz (oTS) sind wichtige Grundparameter der 
Anlagensteuerung bezüglich der Berechnung des Abbaugrades des Substrates und Perkolates einer 
Biogasanlage und der Überwachung einer möglichen Akkumulation von anorganischen Inhaltsstoffen. 
Die organische Trockensubstanz ist der Anteil des Substrates, welcher von Mikroorganismen abgebaut 
und umgesetzt werden kann. Das Verhältnis von TS zu oTS stellt einen Parameter zur Einschätzung 
der Abbauleistung der Mikroorganismen in der Biogasanlage dar. Die Trockensubstanz dient überdies 
als Bezugsparameter für alle weiteren Analysenwerte. 
Für die Ermittlung der Trockensubstanz der untersuchten Proben wurden in Anlehnung an die DIN-
Norm (DIN EN 12880 2000) Porzellantiegel gewaschen, nummeriert und bei 105 °C getrocknet. Nach 
Erkalten im Exsikkator wurde das Leergewicht bestimmt, die Tiegel mit 15 mL Flüssig-Probe, 20 g 
Frischmasse (FM) Feststoff-Probe bzw. bewachsenem Füllkörper befüllt und bei 105 °C im Trocken-
schrank über Nacht getrocknet. Nach Erkalten im Exsikkator wurde das Füllgewicht bestimmt. Aus der 
Differenz von Füll- und Leergewicht wurde die Masse der Trockensubstanz in g/L, in % bzw. 
g/dm2 Füllkörperfläche berechnet. 
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Zur Bestimmung der organischen Trockensubstanz wurden in Anlehnung an die DIN-Norm (DIN EN 
12879 2001) die bereits gewogenen Proben in den Tiegeln in einem Muffelofen (Nabertherm) für eine 
Stunde auf 550 °C erhitzt, wobei der organische Anteil verglüht. Nach Erkalten im Exsikkator wurde 
das Gewicht der Tiegel mit Glührückstand bestimmt. Aus der Differenz von Masse der TS, Gewicht 
der Tiegel mit Glührückstand und Leergewicht wurde die Masse der organischen Trockensubstanz in 
g/L, in % bzw. g/dm2 Füllkörperfläche berechnet.  
4.4.2 Mikrobielle Gesamtzellzahl 
Die Bestimmung der Gesamtzellzahl (GZZ) erfolgte mithilfe des Fluoreszenzfarbstoffes DAPI (4´,6-
Diamidino-2-phenylindol). DAPI bindet an die AT-reichen Sequenzen der kleinen Furche der doppel-
strängigen DNA und bildet stark weiß-bläulich fluoreszierende DNA-DAPI-Komplexe (Kapuscinski 
1995). Dies dient der Anfärbung aller Zellen in der Probe und ermöglicht eine fluoreszenzmikroskopi-
sche Auswertung. Das Anregungsmaximum liegt bei einer Wellenlänge von 365 nm, das Emissionsma-
ximum bei 456 nm. Der Einsatz einer Citifluor-Lösung dient dem Schutz der Fluoreszenzsignale vor 
dem Ausbleichen und beugt möglichem Signalverlust vor. 
Die fixierten Proben (siehe Kapitel 4.3.3) wurden mit 1xPBS:Ethanol-Lösung (1:1) entsprechend 
verdünnt und mit DAPI-Lösung (10 µg/mL Endkonzentration) versetzt. Danach wurden die Proben 
15–30 Minuten bei 4 °C im Dunkeln inkubiert und anschließend 15 Sekunden mit Ultraschall 
(BANDELIN SONOPLUS, 50% Leistung) behandelt. Die homogenisierten Proben wurden über 
schwarze Polycarbonatfilter (Millipore, Isopore® Membrane Filters, 0,2 µm, GTBP) filtriert. Der Filter 
wurde auf einem Objektträger mit Citifluor-Lösung (Citifluor Ltd, London) eingebettet. Die quantitati-
ve Auswertung der gefärbten Zellen erfolgte mit Hilfe eines Zählgitters im Okular und einem geeigne-
ten Filtersatz (Anregung: D 360/40, Strahlenteiler: 400 DC LP, Emission: D 460/50; Carl Zeiss). Es 
wurden pro Probe jeweils zehn Sehfelder bzw. mindestens 1000 Zellen ausgezählt. Die Berechnung 
erfolgte unter Einbezug des Mittelwertes der Zellzahl, der Größe des Zählfeldes und des Filters, der 
eingesetzten Probenmenge sowie der ermittelten Trockensubstanz in GZZ/g TS. 
4.4.3 Protein-Gehalt 
Proteine haben einen sehr hohen Anteil, ca. 55% (Madigan et al. 2001), an der Trockenmasse von 
Mikroorganismen und stellen daher ebenfalls einen möglichen Biomasseparameter dar. Da der Protein-
gehalt jedoch stark vom physiologischen Zustand der Zelle abhängig ist, ist eine Korrelation mit der 
Biomasse nicht zwangsläufig gegeben. 
Die Proteinbestimmung nach Lowry (1951) beruht darauf, dass Proteine mit Kupfer einen Komplex 
eingehen und die nachfolgenden Reaktionen eine Reduktion des Folin Ciocalteus Phenolreagenzes und 
damit einen Farbumschlag von gelb nach blau bewirken. Jedoch können ebenso andere reduzierende 
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Substanzen, wie etwa Huminstoffe und verschiedene Zucker, mit dem Folin Ciocalteus Phenolreagenz 
zu einem blauen Komplex reagieren (Lo & Stelson 1972, Peterson 1979, Box 1983). 
Die zur Bestimmung des Proteingehaltes nach Lowry benötigten Reagenzien sind in Tabelle 4-6 aufge-
listet. Von den Feststoffproben wurde sowohl der Proteingehalt der abgelösten Biomasse (siehe Kapitel 
4.3.1) als auch der Gesamtproteingehalt der Probe (Substrat und Biomasse) bestimmt. Von den be-
wachsenen Füllkörpern wurde nur die abgelöste Biomasse untersucht (siehe Kapitel 4.3.2). Je 0,5 mL 
bzw. 0,5 g FM Probe wurden in ein Reagenzglas überführt, mit 5 mL Lösung D versetzt und für 
30 Minuten bei 80 °C im Schüttelwasserbad inkubiert. Dieser Schritt löst die Proteine effektiv aus den 
Zellverbänden (Owusu-Apenten 2002). Nach einer kurzen Abkühlzeit wurden die Proben für zehn 
Minuten bei 5000 × g zentrifugiert, je 1 mL des Überstandes in ein neues Reagenzglas überführt und 
2,5 mL Gebrauchslösung zugegeben. Für den Blindwert wurden 1 mL 0,5 N NaOH mit 2,5 mL Ge-
brauchslösung versetzt. Nach einer zehnminütigen Inkubation wurden 0,25 mL Lösung E zugegeben 
und für weitere 30 bis 60 Minuten im Dunkeln inkubiert. Die photometrische Messung erfolgte bei 
740 nm gegen den Blindwert (Hitachi U-2000 Spectrophotometer). Die Proteinbestimmung aller 
Proben erfolgte in einem dreifachen Ansatz. 
Die Berechnung des Proteingehaltes erfolgte mithilfe einer Standardgeraden, die mit BSA (Bovine-
Serum-Albumin, Sigma) in 0,5 N NaOH im Konzentrationsbereich von 20–200 µg/mL erstellt wurde, 
in g/g TS. 
Tabelle 4-6: Reagenzien zur Bestimmung des Proteingehaltes 
Reagenz Zusammensetzung  
Lösung A 2% Na2CO3 in 0,1 N NaOH  
Lösung B 1% CuSO4 in H2Odest. dunkel lagern 
Lösung C 2% C4H4KNaO6 in H2Odest.  
Lösung D 1N NaOH + 1%ige SDS-Lsg. (1:1) 
frisch herstellen Lösung E Folin-Ciocalteau-Reagenz 1:1 mit H2Odest. mischen 
Gebrauchslösung Lösung A:B:C mischen zu 100:1:1 
0,5 N NaOH 1 N NaOH + H2Odest. (1:1)  
Standard-Lösung 10 mg BSA in 10 mL 0,5 N NaOH frisch herstellen 
 
4.4.4 DNA-Gehalt 
DNA-Quantifizierungen werden in der Regel auf Grundlage von photometrischen Messungen meist 
nach Färbung mit DNA-Farbstoffen durchgeführt. Fluorometrische sind dabei oft empfindlicher als 
spektrophotometrische Analysen (Sandaa et al. 1998). Huminstoffhaltige, matrixreiche Proben können 
durch ein Quenching des Fluoreszenzsignals die DNA-Quantifizierung erschweren. Daher wurden für 
solche Proben verschiedene DNA-Farbstoffe getestet, wie bspw. SYBR Green I, Bisbenzimid (Hoechst 
33258) und PicoGreen™, und deren Eignung kontrovers diskutiert (Fritz 2000, Bachoon et al. 2001, 
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Zipper et al. 2003, Matsui et al. 2004). In dieser Arbeit wurde die DNA-Quantifizierung mittels der 
DNA-Farbstoffe Bisbenzimid und PicoGreen™ getestet. In Tabelle 4-7 sind die Hauptmerkmale der 
Farbstoffe aufgeführt. 






















250 pg/mL -- 
sensitiv, keine 
Vorbehandlung 
der Proben nötig 
kostspielig 
nach Phenix Research Products (2003) 
Die Bestimmung des DNA-Gehaltes wurde verändert nach der Standardarbeitsanweisung SOP AW 43 
der BGD GmbH, welche auf der Arbeitsanweisung von McCoy und Olson (1985) basiert, durchge-
führt. Dabei dient das Verfahren der Standardaddition (DIN 32633 1998) dazu, mögliche Störsignale 
bei der Messung zu kompensieren und so Matrixeffekte zu korrigieren. 
Die zur Bestimmung des DNA-Gehaltes benötigten Reagenzien sind in Tabelle 4-8 aufgelistet. Von 
den Feststoffproben wurde die DNA-Konzentration der abgelösten Biomasse (siehe Kapitel 4.3.1) 
bestimmt. Die DNA-Bestimmung aller Proben erfolgte in einem dreifachen Ansatz. Zur Analyse des 
Einflusses der extrazellulären DNA wurde bei einigen Proben eine Bestimmung ohne und eine Analyse 
mit vorgeschaltetem Zentrifugationsschritt durchgeführt. Hierzu wurden 2 mL Probe in ein Reaktions-
gefäß überführt und zehn Minuten lang bei 13.000 rpm zentrifugiert (Biofuge 13, HERAEUS Instru-
ments). Der Überstand wurde verworfen und das Pellet in 2 mL des entsprechenden Puffers resuspen-
diert. Zur Zelllyse wurden die Proben drei Minuten auf Eis mit einer Ultraschallsonde (BANDELIN 
SONOPLUS, 80% Leistung, 6 Zyklen) beschallt. Die Proben wurden anschließend durch einen 0,2 µm 
porigen Filtern filtriert, um größere Partikel wie Zellfragmente zurückzuhalten, und der Ansatz auf vier 
Parallelen verteilt (Tabelle 4-9). Der Probenblindwert, Ansatz ohne Farbstoff-Testlösung, diente der 
Bestimmung der Autofluoreszenz der Probe. Zudem wurde pro Serie ein DNA-Standard 
(10.000 ng/mL) und ein Farbstoff-Blindwert zur Kontrolle mitgeführt. Der DNA-Standard dient 
zudem der Bestimmung des Verstärkungsgrades (gain) bei der Messung im Mikrotiterplatten-Lesegerät 
(Infinite M200, TECAN) mithilfe der i-control-Software (TECAN). Die mit der PicoGreen™-
Farbstofftestlösung versetzten Proben inkubierten zwei bis fünf Minuten vor der Messung, der Bisben-
zimid-Ansatz hingegen wurde sofort nach Zugabe der Farbstofftestlösung im Mikrotiterplatten-
Lesegerät gemessen. Die Anregungs- bzw. Emissionswellenlänge betrugen für PicoGreen™ 
480/530 nm und für Bisbenzimid 345/450 nm. 
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Die Berechnung des DNA-Gehaltes erfolgte mithilfe einer zuvor erstellten Standardgeraden im DNA-
Konzentrationsbereich von 0–10.000 ng/mL mit Zugabe von 150 µL Farbstofftestlösung. 
Tabelle 4-8: Reagenzien zur Bestimmung des DNA-Gehaltes 
Farb-
stoff 








Stammlösung Quanti-iT™ PicoGreen®, 
ds DNA reagent 
(Molecular Probes™ invitrogen™) 
Testlösung:  
1:100 mit TE-Puffer verdünnen 
 
1x TE-Puffer 10 mM Tris, 1 mM EDTA pH 7,5 mit HCI einstellen 
DNA-Stammlösung                                  
(1 mg/mL) 
5 mg DNA (Heringsperma) 
ad. 5 mL TE-Puffer 
Ultraschallbehandlung für 45 
Sekunden bei 80%, 6 Zyklen 
(auf Eis), danach 30 Minuten 
unter leichter Erwärmung bis 
50 °C rühren 
DNA-Standard-Lösung a                     
(Gebrauchslösung, 10 µg/mL) 
150 µL DNA-Stammlösung 
ad. 15 mL TE-Puffer 
frisch herstellen 
DNA-Standard-Lösung b                    
(Aufstock-Lsg., 200 µg/mL) 
100 µL DNA-Stammlösung 



















(Molecular ProbesTM invitrogenTM) 
Stammlösung:  
10 mg Bisbenzimid H 33258 
ad. 100 mL H2Odest. 
bei 4 °C mehrere Monate 
haltbar 
Testlösung: 
1:100 mit Citratpuffer verdünnen 
frisch herstellen 
Citratpuffer 
4,5 g NaCl 
2,2 g C6H5Na3O7×2 H2O 
ad. 500 mL H2Odest. 
pH 7,0 einstellen 
DNA-Stammlösung                                   
(1 mg/mL) 
5 mg DNA (Heringsperma) 
ad. 5 mL Citratpuffer 
Ultraschallbehandlung für 45 
Sekunden bei 80%, 6 Zyklen 
(auf Eis), danach 30 Minuten 
unter leichter Erwärmung bis 
50 °C rühren 
DNA-Standard-Lösung a                          
(Gebrauchslösung, 10 µg/mL) 
150 µL DNA-Stammlösung 
ad. 15 mL Citratpuffer 
frisch herstellen 
DNA-Standard-Lösung b                     
(Aufstock-Lsg., 200 µg/mL) 
100 µL DNA-Stammlösung 














1. Ansatz  
(Probenblindwert) 
200 -- 100 -- 
2. Ansatz  
(Probenmesswert) 
200 -- -- 150 
3. Ansatz 
(1. Aufstockung, + 3000 ng/mL) 
200 3 -- 150 
4. Ansatz 
(2. Aufstockung, + 6000 ng/mL) 
200 6 -- 150 




Die mittlere Dicke des Biofilms auf den Füllkörpern (FK) der Methanreaktoren kann berechnet wer-
den. Kommt es zu keiner Einlagerung von Fremdmaterial, lässt sich eine Korrelation zwischen Bio-
massezuwachs und Zunahme der Biofilmdicke beschreiben. Zudem dient die Biofilmdicke als Maß der 
Verschlammung im Methanreaktor. 
Zur Ermittlung der Biofilmdicke wurde die Frischmasse des Biofilms auf die Biofilmdichte sowie auf 
die Oberfläche des entsprechenden Füllkörpers bezogen. Da der Wassergehalt eines Biofilms ca. 95–
99% beträgt, wird eine Dichte des feuchten Biofilms ρBiofilm von ~1 g/cm3 angenommen. Durch die 
Bestimmung der Biofilmfeuchtmasse mBiofilm,F kann die Biofilmdicke LBiofilm gleichverteilt auf der Füllkör-










Biofilmfeuchtmasse: FBiofilmm ,  =  Gewicht bewachsener FK - Leergewicht FK 
Biofilmdichte: Biofilmρ  =  1 g/cm3 = 0,001g/mm3 
Füllkörperoberfläche: FKA  
Die Leergewichte und die Oberflächenmaße der Füllkörper sind in Tabelle 4-1 in Kapitel 4.1.2 aufgelis-
tet. 
4.5 Bestimmung von Enzymaktivitäten  
Da die Hydrolyse bei Substraten mit einem hohen pflanzlichen Anteil den geschwindigkeitsbestimmen-
den Schritt im Biogasprozess darstellt, ist die Analyse von Hydrolyseraten zur Prozesskontrolle von 
großem Interesse. Es kann zwischen verschiedenen Hydrolaseaktivitäten unterschieden werden. Auf-
grund der energiehaltigen Inhaltsstoffe von Pflanzensilage, größtenteils Zucker und Eiweiße, sind dabei 
u. a. die Protein- und Polysaccharid-abbauenden Hydrolasen von besonderem Interesse.  
Wenn nicht anders beschrieben, wird die Enzymaktivität in Internationalen Units (IU) – µmol gebildete 
Produkte pro Minute – pro g Trockensubstanz (g TS) bzw. mL Probe angegeben. 
4.5.1 Allgemeine heterotrophe Abbauaktivität 
Unspezifische Esterasen sind Enzyme, die in den meisten heterotrophen Mikroorganismen ubiquitär 
sind und hydrolytische Ester-Spaltungen beim biologischen Abbau organischer Verbindungen katalysie-
ren. Sie sind bei der Umsetzung eines breiten Spektrums von organischen Substanzen innerhalb diver-
ser Stoffwechselwege beteiligt. Die Aktivität dieser Enzyme kann daher als allgemeines Maß der hete-
rotrophen Abbauaktivität angesehen werden und dient zur Abschätzung des Potentials einer Mikroor-
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ganismengemeinschaft zur Hydrolyse von Biopolymeren (Purr 1965, Schnürer & Rosswall 1982, Obst 
1985, Geller et al. 1991, Obst et al. 1995). 
4.5.1.1 Klassische Methode 
Zur Bestimmung der Esteraseaktivität liegt bisher kein standardisierter Test vor, wie z. B. eine Richtli-
nie oder DIN-Norm. In der Fachliteratur sind jedoch diverse Analysevorschriften beschrieben. Sie 
beruhen alle auf dem Prinzip, dass der zu untersuchenden Probe, welche die Esterasen oder aktive 
Mikroorganismen enthält, ein künstliches Substrat mit Esterbindungen zugeführt wird, welches inner-
halb einer bestimmten Zeit bei einer spezifischen Temperatur und einem zuvor eingestellten pH-Wert 
inkubiert wird. In dieser Zeit katalysieren die in der Probe enthaltenen Esterasen die Hydrolyse der 
Esterbindungen, sodass ein chromogenes bzw. fluorogenes Produkt entsteht. Dieses kann mikrosko-
pisch oder photometrisch analysiert und quantifiziert werden. Als künstliche Substrate werden z. B. 
Fluoresceindiacetat, 2-Nitrophenylacetat, α- bzw. β-Naphthylacetat, Indoxylacetat, Resorufinacetat, 
5(6)-Carboxyfluoresceindiacetat sowie 3-(2-Benzoxazolyl)umbelliferylacetat eingesetzt (Konrad & 
Gabrio 1976, Leßner 1976, Obst 1985, Palmisano et al. 1993, Matthies 2004, MGT 2013). In der Ab-
wasser- und Umweltanalytik wird heute meist nach Obst und Holzapfel-Pschorn (1988) Fluoresceindi-
acetat (FDA) als Substrat verwendet, welches nach Hydrolyse eine gelb-grünliche Fluoreszenz aufweist 
und somit eine mikroskopische, colorimetrische und fluoreszenzphotometrische Analyse ermöglicht 
(Preuß 2007).  
Von den Feststoffproben wurde die Esteraseaktivität der abgelösten Biomasse (siehe Kapitel 4.3.1) 
ermittelt. Die Bestimmung der Esteraseaktivität aller Proben erfolgte in einem dreifachen Ansatz. 
Zudem wurden für jede Probe Probenblindwerte mitgeführt, Ansatz ohne FDA-Reagenz, die der 
Analyse der Eigenfärbung der Probe dienten sowie zur Berücksichtigung der spontanen Hydrolyse des 
FDA. Zur Bestimmung der Esteraseaktivität werden folgende Reagenzien benötigt (Tabelle 4-10). 
Tabelle 4-10: Reagenzien zur Bestimmung der Esteraseaktivität 
Reagenz Zusammensetzung  
Fluoresceindiacetat-Lösung     
(FDA-Reagenz) 
20 mg FDA 
ad. 10 mL Aceton (p. a.) 
bei -20 °C lagern 
0,06 M Natriumphosphatpuffer 
a) 8,518 g Na2HPO4 ad. 300 mL H2Odest.  
b) 1,38 g NaH2PO4 × 1H2O ad. 50 mL H2Odest. 
261 mL a) + 39 mL b) ad. 1 L H2Odest. 
pH 7,6 
0,2 mM Fluorescein-Standard-Lsg. 
4,26 mg Fluorescein-Natriumsalz  
ad. 50 mL H2Odest. 
bei 4 °C                        
und dunkel lagern 
 
In dieser Arbeit wurde die Aktivität der extrazellulären Esterasen, die zum Zeitpunkt der Probenahme 
aktiv am Abbau beteiligt sein konnten, ermittelt. Hierzu wurden die Proben bei 13.000 rpm zentrifu-
giert (Biofuge 13, HERAEUS Instruments) und der Überstand, mit den freien Esterasen, weiter analy-
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siert. Hiervon wurden 0,5 mL in Plastikröhrchen überführt und bis zu einem Volumen von insgesamt 
9,9 mL mit Natriumphosphatpuffer aufgefüllt. Nach Zugabe von 100 µL FDA-Reagenz wurden die 
Röhrchen auf einem Reagenzglasschüttler 60 Minuten bei Raumtemperatur inkubiert. Danach wurde 
eine Zentrifugation für zehn Minuten bei 4 °C und 10.000 rpm durchgeführt und die Absorption der 
Überstände sofort bei 490 nm photometrisch gegen die Probenblindwerte gemessen (Hitachi U-2000 
Spectrophotometer). 
Die Berechnung der Esteraseaktivität erfolgte mithilfe einer zuvor erstellten Standardgeraden mit einem 
Fluorescein-Konzentrationsbereich von 1–32 µmol/L. 
4.5.1.2 Schnelltest 
Die Bestimmung der Esteraseaktivität nach der herkömmlichen Methode (Kapitel 4.5.1.1) setzt ein 
dafür spezialisiertes Labor mit entsprechendem Equipment und qualifizierten Fachkräften voraus. 
Daher wurde die Methode weiter entwickelt, sodass durch Vereinfachung der Analysedurchführung 
auch eine Bestimmung außerhalb des spezialisierten Labors, im Feld, und durch weniger qualifiziertes 
Personal möglich ist.  
Wichtig ist vor allem eine zuverlässige Methode zur Inhibierung der enzymatischen Reaktion, sodass 
die Bestimmung gegebenenfalls auch noch einige Stunden nach der Inkubationszeit erfolgen kann, 
ohne dass signifikante Änderungen der Messwerte eintreten. Eine Möglichkeit hierfür ist die Verlang-
samung der Hydrolyse durch starkes Abkühlen des Reaktionsansatzes (Obst 1985, Obst et al. 1995, 
Steinbrenner 2011). Als mögliches Stoppreagenz wird in der Literatur zudem meist Aceton genannt 
(Schnürer & Rosswall 1982, Reed et al. 1989, Palmisano et al. 1993, Adam & Duncan 2001, Green et al. 
2006). Nachteilig ist jedoch, dass Aceton die Extraktion von organischem Material fördert, Fluorescein 
sich an dieses anlagern kann und so das Fluoreszenzsignal verringert wird (Inbar et al. 1991). Deshalb 
rücken andere Stoppreagenzien, die die Enzymreaktion hemmen, ins Interesse. Es ist jedoch darauf zu 
achten, dass bei hohen bzw. niedrigen pH-Werten (außerhalb des pH-Bereichs von 7 bis 8,5) und 
Temperaturen über 30–40 °C eine spontane Hydrolyse des Fluoresceindiacetats auftritt (Guilbault & 
Kramer 1964, Schnürer & Rosswall 1982). Zudem sollte als Alternative zur Zentrifugation der Reakti-
onsansatz filtrierbar sein. Unter Berücksichtigung der aufgezählten Aspekte wurden in dieser Arbeit 
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Tabelle 4-11: Getestete potentielle Esterase-Inhibitoren 
Inhibitor Endkonzentration Wirkung Referenz 
Aceton 50% 
unspezifische Präzipitation                           
von Proteinen 





komplexiert zweiwertige Metallkationen, 
die für die Funktion vieler Enzyme 
essentiell sind 
(Swanson & Truesdale 1974, 
Sams & Mason 1999, Koitka 
et al. 2010) 
Triton X-100 1–12,5% 
Solubilisierung von Membranproteinen, 
kompetitiver Antagonist 
(Rumsby et al. 1973, Li et al. 




Solubilisierung von Membranproteinen, 
Denaturierung von Proteinen durch 
Komplexbildung 
(Gonenne & Ernst 1978, 
Holm et al. 1985, Wang et al. 
2008, Mu et al. 2009) 
Natriumfluorid         
(NaF) 
20 mM 
nicht-kompetitiver Antagonist,     
toxisch 
(Bozdech & Bainton 1981, 
Gruß & Scheller 1989, Ru et 
al. 2009) 
Zinkacetat              
(ZnAc) 
2 mM 
Zinkoxidation der Sulfhydrylgruppen 
des Enzyms,                                             
konkurrierendes Substrat 
(Aso & Akamatsu 1956, 
Shum & Markovetz 1974, 
Hesketh & Flanagan 1975, 
Stafslien & Cleary 2000) 
Formaldehyd              
(FA) 
12,5% 
vernetzt bzw. denaturiert Proteine, 
toxisch 
(Hopwood 1967, Kirkeby & 
Moe 1984, Fox et al. 1985) 
Glutardialdehyd        
(GA) 
18,75–25% 
vernetzt bzw. denaturiert Proteine, 
toxisch 
(Hopwood 1967, Sindhu et 
al. 2011) 
Formamid                
(FO) 
20% 
spaltet Proteinmoleküle,                
bakterizid bzw. toxisch 
(Fuller 1938, Kühn & Birett 
1988, Robb et al. 1992) 
 
Die Verdünnungen der Stoppreagenzien wurden auf einen pH-Wert von 7,6 eingestellt. Die Bestim-
mung der Esteraseaktivität aller Proben erfolgte in einem dreifachen Ansatz. Zudem wurden für jede 
Probe Probenblindwerte mitgeführt, Ansatz ohne FDA-Reagenz, die der Analyse der Eigenfärbung der 
Probe dienten sowie zur Berücksichtigung der spontanen Hydrolyse des FDA. Um auch die Aktivität 
der zellgebundenen Enzyme mitzuerfassen und die Bestimmungsgrenzen zu erweitern, wurden die 
folgenden Versuche zur Entwicklung des Schnelltests mit den flüssigen Rohproben, inklusive mikrobi-
eller Zellen, durchgeführt. Zur weiteren Anpassung an geläufige Schnelltests wurden weiterhin die 
eingesetzten Volumina der Reagenzien modifiziert und die Inkubationstemperatur auf einen in han-
delsüblichen Miniinkubatoren einstellbaren Wert festgelegt. 
Es wurden 2 mL Probe, gegebenenfalls verdünnt, zum vorgelegten Puffer (2,9 mL 0,06 M Natriump-
hosphatpuffer, pH 7,6) gegeben, mit 100 µL FDA-Reagenz versetzt und gemischt. Danach erfolgte eine 
einstündige Inkubation im Wasserbad bei 30 °C. Die enzymatische Reaktion wurde durch Zugabe von 
5 mL des jeweiligen Stoppreagenzes inhibiert. Ein Teil der Probe wurde für zehn Minuten bei 4 °C und 
10.000 rpm zentrifugiert bzw. durch eine 0,2 µm PES-Spritzenvorsatzfilter filtriert. Der Rest der Probe 
inkubierte zur Analyse der Hemmwirkung des Stoppreagenzes bei Raumtemperatur weiter. Die Ab-
sorption der Überstände bzw. des Filtrates wurden bei 490 und 500 nm photometrisch gegen die 
Probenblindwerte gemessen (Hitachi U-2000 Spectrophotometer). Zur vergleichenden Analyse wurden 
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zudem jeweils Reaktionsansätze mitgeführt, die nicht abgestoppt sowie welche die nach der Inkubati-
onszeit durch Kühlung im Eisbad inhibiert wurden. 
Die Berechnung der Esteraseaktivität erfolgte mithilfe einer zuvor erstellten Standardgeraden mit einem 
Fluorescein-Konzentrationsbereich von 1–32 µmol/L mit Zugabe des jeweiligen Stoppreagenzes. 
4.5.2 Aktivität von Protein-hydrolysierenden Enzymen 
Proteasen, auch Peptidasen genannt, sind Enzyme, die Peptidbindungen eines Proteins hydrolytisch 
spalten. Dabei wird zwischen Endo- und Exoproteasen unterschieden. Exoproteasen greifen die Pep-
tidkette an den Enden an und spalten typischerweise eine einzelne Aminosäure, aber auch Di- oder 
Tripeptide vom Kettenende ab. Hydrolytische Spaltungen im Innern des Proteins werden dagegen von 
Endoproteasen katalysiert. Proteasen sind ein zentraler Bestandteil des mikrobiellen Stoffwechsels. 
Dabei nehmen sie eine zentrale Rolle bei der Verwertung von Biomasse ein (Remde & Tippmann 
1998). 
4.5.2.1 Allgemeine Proteaseaktivität 
Die Enzymaktivität der Gesamtheit der Proteasen wurde mit Hilfe des künstlichen Substrates Azoca-
sein ermittelt. Azocasein besteht aus einem an Casein gebundenen Azo-Farbstoff und stellt ein allge-
mein übliches Proteasesubstrat dar. Durch enzymatische Hydrolyse des Proteins werden säurelösliche, 
farblich markierte Polypeptide frei. Unhydrolysiertes Azocasein wird durch Fällung mit Trichloressig-
säure (TCA) abgetrennt. 
Zur Bestimmung der Proteaseaktivität nach Kole und Kollegen (1988) werden folgende Reagenzien 
benötigt (Tabelle 4-12). 
Tabelle 4-12: Reagenzien zur Bestimmung der allgemeinen Proteaseaktivität 
Reagenz Zusammensetzung  
0,5% Azocasein-Lösung 
1 g Azocasein 
ad. 200mL Tris-HCI Puffer 
 
0,2 M Tris-HCl Puffer 
21,81 g Tris 
ad. 900 mL H2Odest. 




10 g TCA 
ad. 100 mL H2Odest. 
 
Papain-Tris-HCI-Lsg.            
(Standard-Lsg.) 
0,004 g Papain (30000 USP-U/mg) 
ad. 100 mL Tris-HCI-Puffer 
 
 
Von den Feststoffproben wurde die Proteaseaktivität der abgelösten Biomasse (siehe Kapitel 4.3.1) 
ermittelt. Die Bestimmung der Proteaseaktivität aller Proben erfolgte in einem dreifachen Ansatz. 
Zudem wurden für jede Probe Probenblindwerte mitgeführt, mit sofortiger Zugabe von 10% TCA, die 
der Analyse der Eigenfärbung der Probe dienten. 
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In dieser Arbeit wurde die Aktivität der extrazellulären Proteasen, die zum Zeitpunkt der Probenahme 
aktiv am Abbau beteiligt sein konnten, ermittelt. Hierzu wurden die Proben bei 13.000 rpm zentrifu-
giert (Biofuge 13, HERAEUS Instruments) und der Überstand, mit den freien Proteasen, weiter analy-
siert. Hiervon wurde 1 mL, gegebenenfalls verdünnt, zu 1 mL auf 50 °C vorgewärmte Azocasein-
Lösung gegeben und durchmischt. Nach einer einstündigen Inkubation bei 50 °C im Wasserbad wurde 
die Reaktion durch Zugabe von 2 mL 10% TCA gestoppt. Danach wurde eine Zentrifugation für zehn 
Minuten bei 10.000 rpm durchgeführt und die Absorption der Überstände bei 380 nm photometrisch 
gegen die Probenblindwerte gemessen (Hitachi U-2000 Spectrophotometer). 
Die Berechnung der Proteaseaktivität erfolgte mithilfe einer zuvor mit dem Enzym Papain erstellten 
Standardgeraden, mit einem Papain-Konzentrationsbereich von 0,16–24 mg/L. Dabei entspricht 
1 mg/L Papain gleich 30 USP-Units. Da eine USP-Unit in der Regel einer IU entspricht, wird in dieser 
Arbeit die Einheit IU verwendet. 
4.5.2.2 Exo-Proteaseaktivität 
L-Alanin-Aminopeptidasen spalten jeweils die Aminosäure L-Alanin vom N-terminalen Ende der 
Peptidkette ab. Sie sind vornehmlich Ektoenzyme und sind ebenfalls bedeutend an der Proteolyse 
beteiligt. Der vorliegende Test beruht auf dem Prinzip, dass das angebotene farblose Substrat L-Alanin-
4-nitroanilidhydrochlorid von den Aminopeptidasen hydrolysiert wird und das abgespaltene, gelblich 
gefärbte 4-Nitroanilin photometrisch erfassbar ist.  
Zur Bestimmung der L-Alanin-Aminopeptidaseaktivität nach Remde und Tippmann (1998) werden 
folgende Reagenzien benötigt (Tabelle 4-13). 
Tabelle 4-13: Reagenzien zur Bestimmung der L-Alanin-Aminopeptidaseaktivität 
Reagenz Zusammensetzung  
Natriumchlorid-Lsg. 
0,9 g NaCl 
ad. 100 mL H2Odest. 
 
L-Alanin-4-                             
nitroanilidhydrochlorid-Lsg.  
(Substratlösung) 
25 mg L-Alanin-4-nitroanilidhydrochlorid 
ad. 25 mL Natriumchlorid-Lsg. 
gekühlt und lichtge-
schützt lagern, 
nur 24 h haltbar 
10% Trichloressigsäurelösung 
(TCA) 
10 g TCA 
ad. 100 mL H2Odest. 
 
TCA-NaCl-Lösung 
1 Teil TCA-Lösung  
2 Teile Natriumchlorid-Lösung 
 
4-Nitroanilin-Standard-Lsg. 
0,02 g 4-Nitroanilin 
ad. 500 mL TCA-NaCl-Lösung 
 
 
Von den Feststoffproben wurde die L-Alanin-Aminopeptidaseaktivität der abgelösten Biomasse (siehe 
Kapitel 4.3.1) ermittelt. Die Bestimmung der L-Alanin-Aminopeptidaseaktivität aller Proben erfolgte in 
einem dreifachen Ansatz. Zudem wurden für jede Probe Probenblindwerte mitgeführt, ohne Zugabe 
von Substrat, die der Analyse der Eigenfärbung der Probe dienten. 
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In dieser Arbeit wurde die Aktivität der extrazellulären Aminopeptidasen, die zum Zeitpunkt der 
Probenahme aktiv am Abbau beteiligt sein konnten, ermittelt. Hierzu wurden die Proben bei 
13.000 rpm zentrifugiert (Biofuge 13, HERAEUS Instruments) und der Überstand, mit den freien 
Aminopeptidasen, weiter analysiert. Hiervon wurden 2 mL, gegebenenfalls verdünnt, zu 2 mL L-
Alanin-4-nitroanilidhydrochlorid-Lsg. gegeben und durchmischt. Nach einer einstündigen Inkubation 
bei 30 °C im Schüttelwasserbad wurde die Reaktion durch Zugabe von 2 mL 10% TCA gestoppt. 
Danach wurde eine Zentrifugation für zehn Minuten bei 10.000 rpm durchgeführt und die Absorption 
der Überstände bei 405 nm photometrisch gegen die Probenblindwerte gemessen (Hitachi U-2000 
Spectrophotometer). 
Die Berechnung der L-Alanin-Aminopeptidaseaktivität erfolgte mithilfe einer zuvor erstellten Stan-
dardgeraden mit einem 4-Nitroanilin-Konzentrationsbereich von 0,16–24 mg/L. 
4.5.3 Aktivität von Polysaccharid-hydrolysierenden Enzymen 
Die Enzyme Amylase, Cellulase und Xylanase sind innerhalb des Biomasse-Abbaus für die Hydrolyse 
verschiedener Polysaccharide verantwortlich. α-Amylasen spalten die α(1-4)-Glykosidbindung der 
Amylose (Stärke), wodurch die Produkte Dextrine bzw. Maltose, Glucose und verzweigte Oligosaccha-
ride entstehen (Hirosue 2010). Extrazelluläre Carboxymethylcellulasen hydrolysieren die glykosidische 
Bindung innerhalb amorpher Regionen der Cellulosefasern und setzen dadurch langkettige Oligosac-
charide frei (Kamide 2005). Xylanasen können durch Endohydrolyse von (1→4)-β-D-Bindungen 
verschiedene, im Stützgerüst der pflanzlichen Zellwände vorhandenen Substanzen aufschließen, wie 
etwa der Abbau der Hemicellulose Xylan zu Xylose (Krengel & Dijkstra 1996). 
Durch die Bildung dieser Abbauprodukte vervielfacht sich die Zahl der reduzierenden Zucker, welche 
mittels 3,5-Dinitrosalicylsäure quantifiziert werden können. In Gegenwart von Phenol und Natriumsul-
fit wird 3,5-Dinitrosalicylsäure durch die reduzierenden Enden zu 3-Amino-5-nitrosalicylsäure redu-
ziert. Bei etwa 100 °C verursacht diese Reaktion einen Farbumschlag von gelb nach braun. Die bräunli-
che Färbung des Testansatzes ist proportional zur Konzentration von 3-Amino-5-nitrosalicylsäure, die 
wiederum äquimolar zu der Anzahl der reduzierenden Enden ist (Voget 2006). 
Die zur Bestimmung der Menge reduzierender Zucker nach Miller (1959) benötigten Reagenzien sind 
in Tabelle 4-14 aufgelistet. 
Von den Feststoffproben wurden die Enzymaktivitäten der abgelösten Biomasse (siehe Kapitel 4.3.1) 
ermittelt. Die Bestimmung der Enzymaktivitäten aller Proben erfolgte in einem dreifachen Ansatz. 
Zudem wurden für jede Probe Probenblindwerte mitgeführt, mit sofortigem Abstoppen der Reaktion, 
die der Analyse der Eigenfärbung der Probe dienten. 
In dieser Arbeit wurde die Aktivität der extrazellulären Polysaccharasen, die zum Zeitpunkt der Pro-
benahme aktiv am Abbau beteiligt sein konnten, ermittelt. Hierzu wurden die Proben bei 13.000 rpm 
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zentrifugiert (Biofuge 13, HERAEUS Instruments) und der Überstand, mit den freien Hydrolasen, 
weiter analysiert. Hiervon wurden 150 µL, gegebenenfalls verdünnt, zu 350 µL der jeweiligen auf 55 °C 
vorgewärmten Substratlösung gegeben und durchmischt. Nach einer einstündigen Inkubation bei 55 °C 
im Wasserbad wurde die Reaktion durch Zugabe von 750 µL DNSA-Reagenz gestoppt. Es folgte eine 
15-minütige Inkubation bei 99 °C im Thermomixer mit einer anschließenden 15-minütigen Inkubation 
auf Eis. Danach wurde eine Zentrifugation für fünf Minuten bei 13.000 rpm durchgeführt (Sigma 
3K30, Sigma Laborzentrifugen GmbH) und die Absorption der Überstände bei 575 nm photometrisch 
gegen die Probenblindwerte gemessen (Hitachi U-2000 Spectrophotometer). 
Die Berechnung der Enzymaktivitäten erfolgte mithilfe einer zuvor erstellten Standardgeraden mit 
einem D-Glucose- bzw. D-Xylose-Konzentrationsbereich von 3–20 µmol/mL. 
Tabelle 4-14: Reagenzien zur Bestimmung der Menge reduzierender Zucker 
Reagenz Zusammensetzung  
250 mM K2HPO4-Puffer 
8,709 g K2HPO4 
ad. 200 mL H2Odest. 
pH 6,5 
DNSA-Reagenz 
1,5 g Dinitrosalicylsäure 
0,3 mL Phenol 
0,075 g Na2SO3 
30 g C4H4KNaO6 
1,5 g NaOH 
ad. 150 mL H2Odest. 
unter Erwärmung rühren               
bis gelöst,  
vor Licht schützen und               
bei 4 °C lagern, 
mehrere Wochen haltbar 
1M NaOH 
8 g NaOH  
ad. 200 mL H2Odest. 
 
1M HCl 
19,56 mL 32% HCl  
ad. 200 mL H2Odest. 
 
1% Carboxymethylcellulose 
(Substratlösung für Cellulase) 
0,5 g Carboxymethylcellulose 
10 mL 1M NaOH                    
10 mL 1M HCl 
ad. 50 mL K2HPO4-Puffer 
 
unter Erwärmung rühren                
bis gelöst 
 
1% lösl. Stärke 
(Substratlösung für Amylase) 
0,5 g lösl. Stärke 
10 mL 1M NaOH                    
10 mL 1M HCl 
ad. 50 mL K2HPO4-Puffer 
 




(Substratlösung für Xylanase) 
0,25 g Xylan 
10 mL 1M NaOH                    
10 mL 1M HCl 
ad. 50 mL K2HPO4-Puffer 
 
unter Erwärmung rühren                 
bis gelöst 
 
50 mM D-Glucose 
(Standard für Amylase + Cellulase) 
0,5450 g D-Glucose-1H2O 
ad. 50 mL H2Odest. 
 
50 mM D-Xylose 
(Standard für Xylanase) 
0,3753 g D-Xylose 
ad. 50 mL H2Odest. 
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4.6 Bestimmung der mikrobiellen Respiration  
Unter der Respiration (Atmung) von Mikroorganismen ist die Oxidation eines energiereichen Stoffes 
unter Reduktion eines externen, Elektronen akzeptierenden Stoffes (e--Akzeptor) zu verstehen. Ein Teil 
der freiwerdenden Energie dieser Redoxreaktion wird durch Synthese energiereicher Moleküle in der 
Zelle chemisch gespeichert. Wenn der endgültige e--Akzeptor freier Sauerstoff ist, handelt es sich um 
aerobe Respiration. Von anaerober Respiration spricht man, wenn Elektronen auf andere externe, 
reduzierbare Substrate übertragen werden (Kayser et al. 2010). 
Die mikrobielle Respiration kann gemessen und so die biologische Abbaubarkeit von Nährstoffen bzw. 
die mikrobielle Aktivität bestimmt werden. 
4.6.1 Aerobe Respiration 
Durch den mikrobiellen aeroben Atmungsvorgang wird Sauerstoff (1 Teil O2) aufgenommen, unter 
gleichzeitiger Abgabe von Kohlenstoffdioxid (1 Teil CO2). Diese Gasveränderung kann bestimmt 
werden. In einem geschlossenen Gefäß, welches neben der zu untersuchenden Probe einen ausreichend 
großen, mit Luft gefüllten Gasraum und ein Absorptionsmittel für Kohlenstoffdioxid enthält, kommt 
es durch die Sauerstoffaufnahme bzw. durch die CO2-Absorption zu einer Druckabnahme. Im ge-
schlossenen System ist die Druckänderung proportional zur Masse an aufgenommenem Sauerstoff. 
4.6.1.1 Atmungsaktivität nach vier Tagen 
Die Atmungsaktivität nach vier Tagen (AT4) ist eine Methode zur Analyse von Feststoffproben. Sie 
basiert auf der Grundlage der Abfallablagerungsverordnung (AbfablV 2001) und wurde nach der 
Arbeitsvorschrift der BGD GmbH durchgeführt, die Proben wurden jedoch nicht unter eine Länge 
von 2 cm weiter zerkleinert, um die vorherrschenden Bedingungen in der Biogasanlage zu bewahren.  
Zur Einstellung des Wassergehaltes wurden 60 g der Probe mit 60 mL Leitungswasser angefeuchtet 
und in eine Saugnutsche mit Papierfilter überführt. Nach einer 30-minütigen Filtration bei ca. 
100.000 Pa Unterdruck, wurde das abgezogene Wasservolumen bestimmt und vom zugebenen Wasser-
volumen abgezogen (Differenz). Das so ermittelte Wasservolumen (Differenz) wurde der Probe für die 
Versuchsdurchführung zuzugeben. Hierfür wurden 10 g Probe mit eingestelltem Wassergehalt in eine 
Braunglasflasche eingewogen und sieben NaOH-Plätzchen (CO2-Absorber) in den Köcher gegeben. 
Die Bestimmung der Atmungsaktivitäten aller Proben erfolgte in einem zweifachen Ansatz. Die 
Druckmessung erfolgte mittels Messkopf (AQUALYTIC®), der fest auf die Flasche geschraubt wurde, 
für eine Versuchsdauer von mindestens sechs Tagen bei 20 °C. Als Blindwert wurde zudem eine Fla-
sche ohne Probe mitgeführt. Die Datenermittlung erfolgte über ein Auslesegerät (Sensomat-Scientific, 
AQUALYTIC®) und die Communication Software ACHAT OC (AQUALYTIC®). Zur Auswertung 
wurden außerdem die Trockensubstanzmenge und das Volumen der Probe mit eingestelltem Wasser-
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gehalt bestimmt. In die Auswertung mit einbezogen wurden die vier Tage nach Abzug der lag-Phase, 
welche beendet war, wenn der Sauerstoffverbrauch 25% des Sauerstoffverbrauchs im Bereich der 
größten Steigung betrug. Die Atmungsaktivität wird in mg O2/g TS angegeben. 
4.6.1.2 Biologischer Sauerstoffbedarf in fünf Tagen 
Der Biologische Sauerstoffbedarf in fünf Tagen (BSB5) ist eine Methode zur Analyse von Flüssigpro-
ben. Die Versuchsdurchführung erfolgte mittels Druckbestimmung durch BSB5-Messköpfe 
(AQUALYTIC®) nach Angaben des Herstellers (WTW 1996). 
Dazu wurden unterschiedliche Volumina der Proben, je nach zu erwartetem Messbereich, in die zuge-
hörigen Braunglasflaschen überführt. Nach dem Hinzufügen eines Magnetrührers und eines Köchers 
mit zwei NaOH-Plätzchen, wurden die Flaschen mit Messköpfen verschlossen. Anschließend inkubier-
ten diese rührend in einem Thermoschrank bei 20 °C. Nach fünf Tagen wurden die ermittelten BSB5-
Werte auf den Messköpfen ausgelesen. Die Bestimmung des Biologischen Sauerstoffbedarfs aller 
Proben erfolgte in einem dreifachen Ansatz. Der Biologische Sauerstoffbedarf wird in mg O2 pro mL 
bzw. g TS angegeben. 
4.6.2 Anaerobe Respiration 
Zur Beurteilung der Aktivität anaerober Mikroorganismen wurden Respirationsversuche verändert 
nach Süßmuth und Kollegen durchgeführt (2000). Diese Methode dient zudem der Beurteilung der 
biologischen Abbaubarkeit organischer Substanzen unter anaeroben Bedingungen. Beim anaeroben 
Abbau entsteht durch die Bildung von Biogas ein Überdruck im Gasraum der gasdicht verschlossenen 
Messflasche. Dieser kann über Messköpfe (AQUALYTIC®) bestimmt werden. Unter der Annahme, 
dass v. a. Methan und Kohlenstoffdioxid gebildet werden und durch Verwendung von Austriebmittel 
und Absorber für Kohlenstoffdioxid, kann der Kohlenstoffanteil, der zu Methan umgesetzt wurde, 
ermittelt werden. Das Prinzip dieses Verfahrens ist detailliert in einer Norm (DIN EN ISO 11734 
1998) beschrieben. 
Die Methode ist geeignet zur Analyse von Flüssigproben. Die Bestimmung der anaeroben Respiration 
aller Proben erfolgte in einem zweifachen Ansatz. Die für solche Analysen vorgesehenen Messflaschen 
mit Aufsatzstutzen und Septen (MF 45/500 WTW) mit Magnetrührstab wurden mit 220 mL Pufferlö-
sung und 25 mL Probe befüllt. Der pH-Wert der Versuchsansätze wurde bestimmt und gegebenenfalls 
mit verdünnter Lauge oder Säure auf einen pH von 7 ± 0,2 eingestellt. Anschließend wurden die Mess-
flaschen je 20 Minuten lang, im 35 °C warmen Wasserbad stehend, mit Stickstoff begast, um ein anae-
robes Milieu zu schaffen. Kurz vor Verschluss der Messflaschen mit den Druckmessköpfen 
(AQUALYTIC®) wurde 5 mL Natriumacetat-Lösung (Substrat) zugegeben. Als Blindwert diente ein 
Ansatz ohne Zugabe von Substratlösung. Dieser gab die Eigenaktivität der Proben wieder. Die Mess-
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köpfe wurden gestartet und die Messflaschen während der gesamten Versuchsdauer von mind. 
20 Tagen bei 35 °C und gleichmäßigem Schütteln (120 rpm) im Inkubationsschüttler inkubiert. Nach 
Ablauf der Versuchsdauer wurde der pH-Wert bestimmt, der weiterhin bei 7 ± 0,2 liegen sollte. Darauf 
erfolgte die Injektion von 1 mL CO2-Austriebslösung (19% HCl). Während einer weiteren Inkubation 
für mindestens vier Stunden erfolgte die Austreibung des CO2 aus der Flüssigphase. Nach Zugabe von 
1 mL CO2-Absorber-Lösung (30% KOH) in die Köcher der Messflaschen wurden diese für weitere 
18–24 Stunden bei 35 °C inkubiert, um den Restdruck an gebildeten Methan messen zu können. Die 
Datenermittlung erfolgte über ein Auslesegerät (Sensomat-Scientific, AQUALYTIC®) und die Com-
munication Software ACHAT OC (AQUALYTIC®). Die verwendeten Reagenzien zur Bestimmung der 
anaeroben Respiration sind in Tabelle 4-15 aufgelistet. 
Tabelle 4-15: Reagenzien zur Bestimmung der anaeroben Respiration 
Reagenz Zusammensetzung Referenz 
Natriumacetat-Lösung 
(1 g CSB/L) 
6,4 g C2H3NaO2 
ad. 100 mL H2Odest. 
(Süßmuth et al. 2000) HCl (19% v/v) 
89,29 mL 32% HCl  
ad. 150 mL H2Odest. 
KOH (30% v/v) 
45 g KOH  
ad. 150 mL H2Odest. 
Pufferlösung 
5 g NH4Cl 
1,5 g K2HPO4 
6,5 g KH2PO4 
ad. 1 L H2Odest. 
(Souto et al. 2010) 
 
Über das Ideale Gasgesetz kann das gebildete Biogas (Kohlenstoffdioxid und Methan) in der Gasphase 









n ggC  
gCn ,  = Anzahl der Mole des gebildeten Biogases (Kohlenstoff in der Gasphase) [mol] 
p∆  = Differenz des Gasdrucks am Testende minus Gasdruck zu Testbeginn [hPa] 
gV  = Volumen der Gasphase im Gefäß [mL] 
R  = Gaskonstante [8,314 J/(mol×K)] 
T  = Inkubationstemperatur [308,15 K] 
10-4 = Umrechnungsfaktor für Pa in hPa und m3 in mL 
Wird der Kohlenstoffgehalt der Prüfsubstanz (Natriumacetat) in die Rechnung miteinbezogen, ist die 
Bestimmung des biologischen Abbaugrades der Prüfsubstanz aufgrund des in der Gasphase gebildeten 
Gases Dh möglich. 
























hD  = biologischer Abbaugrad der Prüfsubstanz [%] 
PSm  = Einwaage der Prüfsubstanz im Versuchsansatz [g] 
PSM  = molare Masse der Prüfsubstanz [g/mol] 
PSCx ,  = Anzahl der Kohlenstoffatome in der Summenformel der Prüfsubstanz 
Der gebildete Kohlenstoff der wässrigen Phase liegt v. a. anorganisch gebunden in Form von Carbonat 
bzw. Hydrogencarbonat vor. Durch Zusatz der Austriebslösung findet die Umsetzung von Carbonat zu 










n gHClglCO  
lCOn ,2  = Anzahl der Mole des gebildeten Gases (Kohlenstoff in der wässrigen Phase) [mol] 
1p  = Druck vor Zugabe der CO2-Austriebmittels [hPa] 
2p  = Druck nach der Kohlenstoffdioxidfreisetzung [hPa] 
HClV  = Volumen der zugesetzten Salzsäure [mL] 
Der zu Gas umgesetzte Gesamtkohlenstoff der Gas- und Flüssigphase wird wie folgt berechnet. 
lCOgCc nnn ,, 2+=  
cn  = Anzahl der Mole des gesamten umgesetzten Kohlenstoffes [mol] 























tD  = biologischer Gesamtabbaugrad [%] 
4.7 Quantifizierung von Mikroorganismen 
Zur Detektion und Quantifizierung von Mikroorganismen wurden in dieser Arbeit verschiedene mole-
kularbiologische Methoden angewandt, die nachfolgend erläutert werden. 
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4.7.1 Detektion Methanogener mittels F420-Eigenfluoreszenz 
Das Coenzym F420 ist ein 8-Hydroxy-7,8-didemethyl-5-deazariboflavin-Derivat, welches v. a. in metha-
nogenen Archaeen in hohen Konzentrationen vorkommt. Dort ist es als Redoxcarrier an zahlreichen 
Elektronenübertragungen im Energie- und Baustoffwechsel dieser Mikroorganismen beteiligt. Obwohl 
das Coenzym F420 in allen Methanogenen detektiert werden konnte (Alex et al. 1990, Braks et al. 1994) 
ist die Konzentration von F420 in acetoklastischen Methanogenen in der Regel deutlich niedriger als die 
in hydrogenotrophen und methylotrophen Methanogenen (Huser et al. 1982, Kamagata & Mikami 
1991). F420 wurde jedoch auch in nicht-methanogenen Archaeen (bspw. Halobacterium und Archeoglobus), 
manchen Bacteria (z. B. Mycobacterium und Streptomyces) und einzelligen Eukaryonten (bspw. Scenedesmus) 
nachgewiesen (Eker et al. 1980, Naraoka et al. 1984, Lin & White 1986, de Wit & Eker 1987, Eker et al. 
1988, Kunow et al. 1993, Gorris & van der Drift 1994, Aufhammer 2004).  
In oxidierter Form absorbiert F420 Licht der Wellenlänge 420 nm und fluoresziert blau-grün (520 nm) 
(Cheeseman et al. 1972). Diese Eigenschaft kann in der Fluoreszenzmikroskopie und -spektroskopie zur 
Detektion F420-haltiger Zellen genutzt werden. 
Für die mikroskopischen Analysen wurden die Proben nach van Bruggen und Kollegen (1983) mit 
einer Mischung von 12 mg Formaldehyd und 3 mg Glutardialdehyd pro mL für zwei bis vier Stunden 
bei 4 °C fixiert, was ein schnelles Ausbleichen des Coenzyms verhindern soll, und anschließend 
15 Sekunden mit Ultraschall (50% Leistung) behandelt. Die homogenisierten Proben wurden über 
schwarze Polycarbonatfilter (Millipore, Isopore® Membrane Filters, 0,2 µm, GTBP) filtriert. Der Filter 
wurde auf einem Objektträger mit Citifluor-Lösung (Citifluor Ltd, London) eingebettet. Die quantitati-
ve Auswertung der fluoreszierenden Zellen erfolgte mit Hilfe eines Zählgitters im Okular und einem 
geeigneten Filtersatz (Anregung: D 360/40, Strahlenteiler: 400 DC LP, Emission: D 460/50; Carl 
Zeiss). Es wurden pro Probe jeweils zehn Sehfelder ausgezählt. Die Berechnung erfolgte unter Einbe-
zug des Mittelwertes der Zellzahl (ZZ), der Größe des Zählfeldes und des Filters sowie der eingesetzten 
Probenmenge in ZZF420/mL.  
Angelehnt an Heine-Dobbernack (1988) sowie de Poorter und Kollegen (2005) wurden die Proben für 
die spektroskopische Analysen mit 0,1 M Kalium-Phosphat-Puffer (pH 6, 7, 8 bzw. 9) verdünnt und in 
einer speziellen Küvette für anaerobe Arbeiten (Hellma) fünf Minuten mit Stickstoff begast, um die 
anaeroben Bedingungen in der Biogasanlage nachzubilden. Die Messung erfolgte an einem Spektroflu-
orometer (JASCO FP-6300) bei einer Extinktion von 420 nm und einer Emission von 400–550 nm 
gegen den Kalium-Phosphat-Puffer. 
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4.7.2 Fluoreszenz in situ Hybridisierung 
Die Fluoreszenz in situ Hybridisierung (FISH) ermöglicht eine phylogenetische Analyse von Bakterien-
populationen in ihrem natürlichen Habitat (in situ) (Amann et al. 1990b, Madigan et al. 2001). Diese 
gängige Methode zur Identifizierung und Quantifizierung von Mikroorganismen basiert auf dem Ein-
satz von kurzen, einzelsträngigen Oligonukleotiden, welche mit einem Fluoreszenzfarbstoff, hier 
Indocarbocyanin (Cy3), markiert sind. Diese Oligonukleotidsonden hybridisieren mit komplementären 
Sequenzabschnitten der ribosomalen RNA (rRNA) und ermöglichen somit eine spezifische Detektion. 
Das Fluoreszenzsignal ist durch die hohe Anzahl an Ribosomen in den Zellen (102–105 pro Zelle) 
vergleichsweise stark. Dabei ist eine Mindestzahl von 103 Ribosomen/Zelle für eine sichere Detektion 
notwendig (Amann & Ludwig 1994). Da die 16S rRNA sowohl hoch konservierte als auch variable 
Sequenzabschnitte aufweist, ist die Spezifität der FISH von der Sequenz der Oligonukleotidsonden 
abhängig (Fall 2002). Zur Analyse mittels FISH werden folgende Reagenzien benötigt (Tabelle 4-16). 
Tabelle 4-16: Reagenzien zur Analyse mittels FISH 
Reagenz Zusammensetzung  
5 M NaCl 
292,2 g NaCl 
ad. 1 L H2Odest. 
sterilfiltriert 
0,5 M EDTA 
186,1 g EDTA 
ad. 1 L H2Odest. 
pH 8 mit                      
10 N NaOH einstellen, 
sterilfiltriert 
10% Natriumdodecylsulfat-Lösung                            
(SDS) 
10 g SDS 
ad. 100 mL H2Odest. 
sterilfiltriert 
1 M Tris-HCl-Lösung 
121,14 g Tris 
ad. 1 L H2Odest. 
pH 8 mit 32% HCl 
einstellen, sterilfiltriert 
 
Um die fixierten Proben (Kapitel 4.3.3) für die FISH vorzubereiten, wurden diese mit einem eisgekühl-
ten Gemisch aus 1xPBS und absolutem Ethanol (1:1) verdünnt und anschließend mittels Ultraschall, 
15 Sekunden bei 50% Leistung (HD2070, Bandelin electronic GmbH, Berlin), homogenisiert. Je 20 µL 
der verdünnten Proben wurden auf eine Aussparung der beschichteten Objektträger (Gerhard Menzel 
GmbH, Braunschweig) gegeben. Die Trocknung erfolgte bei 35 °C im Hybridisierungsofen. Um die 
Zellen auf dem Objektträger nachzufixieren und zu dehydrieren wurde eine aufsteigende Ethanolreihe 
genutzt. Dabei wurden die Objektträger für je drei Minuten in 50%-, 80%- und 96%igem Ethanol 
inkubiert. Zwischen den einzelnen Schritten wurden die Objektträger getrocknet. Auf die immobilisier-
ten Zellen wurden je 9 µL Hybridisierungspuffer (Tabelle 4-18) gegeben und in diesen Puffer je 1 µL 
der entsprechenden Oligonukleotid-Sonde (Thermo Electron GmbH, Arbeitskonzentration 50 ng/µL) 
(Tabelle 4-17). Die Hybridisierung erfolgte in einer feuchten Kammer für mindestens 1½ Stunden bei 
46 °C im HB-1000 Hybridizer (UVP Laboratory, Upland) unter Lichtausschluss. Nach der Hybridisie-
rung wurde die Sonde mit einer geringen Menge auf 48 °C erwärmten Waschpuffer (Tabelle 4-18) 
abgespült und im Wasserbad bei 48 °C im Dunkeln für 15 Minuten im Waschpuffer inkubiert, um nicht 
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gebundene Oligonukleotid-Sonden zu entfernen. Danach wurde der Objektträger mit destilliertem 
Wasser abgespült. Nach dem Trocknen bei Raumtemperatur unter Lichtausschluss erfolgte die Gegen-
färbung mit DAPI (Merck, Darmstadt). Pro Probenfeld des Objektträgers wurden 20 µL einer 
10 µg/mL DAPI-Lösung aufgetragen und für 15 Minuten unter Lichtausschluss inkubiert. Der Farb-
stoff wurde anschließend mit destilliertem Wasser abgespült und der Objektträger in Citifluorlösung 
(Citifluor Ltd, London) eingebettet. Das Einbetten verhindert ein schnelles Ausbleichen der Flu-
orochrome während der Mikroskopie. Die Detektion der Fluoreszenzsignale erfolgte an einem Fluo-
reszenzmikroskop (Axioskop, Carl Zeiss MicroImaging GmbH, Göttingen) bei 1000-facher Vergröße-
rung (Plan-Apochromat 100x/1,4 Ölimmersion, 10x Okular). Die DAPI-Signale wurden mit einem 
geeigneten Filtersatz (Anregung: D 360/40, Strahlenteiler: 400 DC LP, Emission: D 460/50; Carl 
Zeiss) und die Cy3-Signale mit einem geeigneten Filtersatz (Anregung: HQ 545/30, Strahlenteiler: Q 
565 LP, Emission: HQ 610/75; Carl Zeiss) ausgewertet. Die quantitative Auswertung erfolgte mit Hilfe 
eines Zählgitters im Okular, wobei pro Probe zehn Sehfelder bzw. mindestens 1000 Zellen ausgezählt 
wurden. 
In Tabelle 4-17 sind die in dieser Studie angewandten FISH-Sonden aufgeführt. 
Tabelle 4-17: Verwendete FISH-Sonden  
 FISH-
Sonde 













Planctomycetales u. a. 
Verrucomicrobiales u. a. 
GCT GCC TCC CGT AGG AGT 
GCA GCC ACC CGT AGG TGT 


















 MB310 Methanobacteriaceae CTT GTC TCA GGT TCC ATC TCC G 40 
(Raskin et 
al. 1994) 
MC1109 Methanococcaceae GCA ACA TAG GGC ACG GGT CT 40 
MG1200 
meisten               
Methanomicrobiales 
(Methanomicrobiaceae,           
-corpusculaceae,                      
-planaceae) 
CGG ATA ATT CGG GGC ATG CTG 40 

















UCL284 Acetivibrio Gruppe AAC CTC TCA GTT CGG CTA CC 30 
(Li et al. 
2009) 




AGC CGK GGC TTC CTC CTC 40 
CLO535 Klasse Clostridia TCC GGA TAA CGC TTG CCC CCT ACG 40 
BAC307 Bacteroidetes TCT CAG TAC CAG TGT GGG GG 40 
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Die Hybridisierungs- und Waschpuffer wurden in Abhängigkeit der eingesetzten Formamid-
Konzentration hergestellt. Um die Spezifität der Sonde zu erhöhen, kann die Formamidkonzentration 
des Hybridisierungspuffers variiert werden. Das Formamid beeinflusst die Stringenz der Sondenbin-
dung und senkt die Schmelztemperatur der Nukleotidstränge, sodass die Zellen nicht geschädigt wer-
den (Fall 2002). In der Tabelle 4-18 sind die Zusammensetzungen der Puffer in Abhängigkeit von der 
Formamidkonzentration dargestellt. 


































20 400 1200 
30 600 1000 







 0 9000 
1000 -- 
-- 
ad. 50 mL 50 
20 2250 
30 1130 
40 460 500 
 
4.7.3 Quantitative real-time PCR 
Die quantitative real-time PCR (qPCR) beruht auf dem Prinzip der Polymerasekettenreaktion (PCR), 
jedoch läuft die Amplifikation und die Quantifizierung des PCR-Produktes simultan in einem Schritt 
ab, sodass der Verlauf der qPCR verfolgt werden kann. Dies ermöglicht die Präsenz eines Farbstoffes, 
dessen Fluoreszenz proportional zur Menge der DNA-Amplifikate zunimmt. Bei der TaqMan-qPCR 
wird ein zusätzliches Oligonukleotid eingesetzt, welches spezifisch zwischen den beiden Primern an die 
Zielsequenz hybridisiert. Diese TaqMan-Sonde trägt am 3‘-Ende einen Quencher-Farbstoff und am 5‘-
Ende einen Reporterfluoreszenzfarbstoff, der die Fluoreszenzmessung in der Elongationsphase ermög-
licht. Dies erhöht zudem die Spezifität und Sensitivität der qPCR. Die Bestimmung der Menge der 
anfänglich vorhandenen DNA-Kopien des Zielgens erlaubt die Quantifikation durch einen mitgeführ-
ten Standard (Holzapfel & Wickert 2007, Mülhardt 2008). 
In dieser Arbeit wurde die qPCR zur Quantifizierung von Archaeen eingesetzt. Als Standard für die 
qPCR wurde eine Plasmid-Lösung mit dem entsprechendem Archaea-spezifischem 16S rDNA-
Abschnitt in unterschiedlichen Verdünnungen verwendet (104–109 Kopien/4 µL), deren Kopienzahl 
über die Konzentrationsbestimmung der DNA am NanoDrop™ errechnet wurde. Für die Herstellung 
der Lösung wurde ein spezifisches 16S rDNA Fragment durch konventionelle PCR mit den entspre-
chenden Primern (Tabelle 4-19) aus der genomischen DNA von Methanococcus jannaschii (DSM 2661) 
amplifiziert, aufgereinigt (HiYield PCR Clean-up/Gel Extraction Kit, Süd-Laborbedarf GmbH, Gau-
ting) und nach Anleitung des CloneJET™ PCR Cloning Kit (Fermentas GmbH, St-Leon-Rot) kloniert. 
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Für die Klonierung kam der pJET 1.2/blunt Cloning Vektor zum Einsatz. Die Kopienzahl wurde unter 







Kopienzahl  = Anzahl der Plasmid-Kopien [µL-1] 
Plasmidc   = DNA-Konzentration der Plasmid-Lösung [g/µL] 
AN   = Avogadro-Konstante = 6,022×10
23 Teilchen [mol-1] 
PlasmidM  = Molare Masse eines Plasmids [g/mol] 
Zur Etablierung der Archaea-qPCR wurden mit der Standard-Verdünnung 106/4 µL verschiedene 
Bedingungen der qPCR variiert. Diese Versuche wurden mit den Primerpaaren aus Tabelle 4-19 durch-
geführt. Es wurden der Platinum® Quantitative PCR SuperMix-UDG (Invitrogen, New York) und der 
Absolute Blue qPCR Mix (Thermo Fisher Scientific ABgene House, Epsom) getestet. Im Anschluss 
wurde die optimale Annealing-Temperatur mit Hilfe eines Temperaturgradienten im Bereich von 58 bis 
61 °C bestimmt. Die Spezifität der Primer wurde mittels Einsatz von Reinkulturen-DNA von Esch-
erichia coli, Bacillus subtilis, Pseudomonas stutzerii, Clostridium pasteurianum, Bifidobacterium adolescentis, Lactobacil-
lus plantarum, Bacteroides vulgatus überprüft. Da die Messwerte der qPCR bei Verwendung des Platinum® 
Quantitative PCR SuperMix-UDG sowie des Primerpaares Arc787f /Arc1059r nur eine mäßige Güte 
zeigten, wurden diese Reaktionszusätze für die weiteren Analysen nicht verwendet. 
Der 20 µL Reaktionsansatz für die qPCR enthielt die entsprechenden Vorwärts- und Rückwärtsprimer 
(je 0,2 pmol/µL) sowie die FAM-markierte TaqMan-Sonde (0,1 pmol/µL, FAM = 6-Carboxy-
fluorescein) (siehe Tabelle 4-19), Wasser, den Reaktionspuffer (1x) und 4 µL Template-DNA. Bei allen 
Proben wurden Triplikate analysiert. Als Reaktionsgefäße fanden die ABgene Easy Strip Snap Tubes 
Ultra Clear Caps (Thermo Fisher Scientific, Epsom) Anwendung. Bei jeder qPCR wurden zudem eine 
Negativkontrolle (Wasser anstelle des Templates) sowie je drei Verdünnungsstufen des Standards (104, 
106 und 109 Kopien pro 4 µL), ebenfalls jeweils als Triplikate, mitgeführt. Die qPCR erfolgte im Mas-
tercycler® ep realplex² von Eppendorf (Eppendorf AG, Hamburg).  
Die evaluierten qPCR-Bedingungen, mit denen die Analyse der Proben erfolgte, waren folgende: 
− eingesetztes Primerpaar: Arc787f/Arc979r 
− verwendeter Reaktionspuffer: Absolute Blue qPCR Mix 
− qPCR-Programm:  Initiale Denaturierung 15 Minuten bei 95 °C 
Denaturierung 15 Sekunden bei 95 °C 
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Tabelle 4-19: Archaea-spezifische Oligonukleotide für die qPCR 






ATT AGA TAC CCS BGT AGT CC 
 
(Yu et al. 2005) Arc915f * AGG AAT TGG CGG GGG AGC AC 
Arc1059r GCC ATG CAC CWC CTC T 273 
Arc979r CMG GCG TYG AVT CCA ATT 193 diese Arbeit 
Primer und TaqMan-Sonde (*) (Thermo Electron GmbH), f = forward = Vorwärtsprimer, r = reverse = Rückwärtsprimer, 
die Fragmentgröße stellt die Größe des Amplifikats gebildet mittels Arc787f und entsprechendem Rückwärtsprimer dar 
 
Die Auswertung erfolgte mit Hilfe des Programmes Realplex 2.0 (Eppendorf AG, Hamburg), das für 
die gemessenen Proben und Standards die Cq-Werte (Quantification cycle) ermittelte. Der Cq-Wert ist 
als der Zyklus definiert, bei dem zum ersten Mal eine ausreichende Menge des amplifizierten Produktes 
vorhanden ist, um ein gesichertes Fluoreszenzsignal zu erhalten und ist essentiell zur Auswertung der 
qPCR. Je niedriger der Cq-Wert, desto höher die Ausgangsmenge der Ziel-DNA im Reaktionsansatz. 
Es wurden nur Werte der Triplikate berücksichtigt, die sich um max. 0,5 unterschieden und die deutlich 
unterhalb des Cq-Wertes der Negativkontrolle lagen. Unter Einbeziehung der Vorverdünnung, den bei 
der DNA-Isolation verwendeten Proben- und Elutionsvolumina, sowie des eingesetzten Templatevo-
lumens wurde die Kopienzahl/mL ermittelt. Die Umrechnung auf die Zellzahl erfolgte unter Berück-
sichtigung der durchschnittlichen 16S rRNA-Genkopienzahl von Archaeen (1,72 Kopien/Zelle) nach 
der rrnDB-Datenbank (Lee et al. 2009). Die Zellzahl wurde in Zellen/dm2 angegeben. 
4.8 Phylogenetische Analysen 
Mittels phylogenetischer Analysen können die evolutionären Beziehungen zwischen verschiedenen 
Taxa und somit der Verwandtschaftsgrad von Organismen untersucht werden. 
4.8.1 Denaturierende Gradientengelelektrophorese 
Bei der Denaturierende Gradientengelelektrophorese (DGGE) handelt es sich um eine Fingerprintme-
thode, welche die Auftrennung von DNA-Amplifikaten gleicher Länge mit unterschiedlichen Basense-
quenzen in einem Polyacrylamidgel und somit die Analyse komplexer Proben ermöglicht (Muyzer 
1999). Bei der DGGE wird ein Polyacrylamidgel eingesetzt, das einen Gradienten der denaturierenden 
Agenzien Formamid und Harnstoff enthält, welcher zum partiellen Aufschmelzen der DNA-
Doppelstränge in Abhängigkeit von ihrer Sequenz führt. Durch das Aufschmelzen kommt es zu steri-
schen Änderungen der Moleküle, wodurch ihre Beweglichkeit im Gel deutlich verringert wird. So 
entstehen charakteristische Bandenmuster im Polyacrylamidgel (Madigan et al. 2001, Mülhardt 2008). 
Um ein vollständiges Aufschmelzen der DNA-Doppelstränge zu verhindern, wird dem DNA-
Fragment über einen der beiden Primer mittels PCR eine 40 bp lange GC-reiche Region, die GC-
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Klammer, angefügt. Dies führt zur Verbesserung der Detektion von Sequenzunterschieden (Sheffield et 
al. 1989). 
Zur Vorbereitung der DNA-Proben auf die DGGE wurde eine konventionelle PCR durchgeführt. Die 
hierfür verwendeten Ansätze und PCR-Programme sind im Kapitel 4.3.5 aufgeführt. Eingesetzt wurden 
die Primerpaare Ar109f/Ar915r und Parch519/Ar915r_GC sowie 27f/1492r und 357f_GC/518r für je 
eine nested PCR und das Primerpaar Msm355f/Msm1068r_GC. In der PCR wurde jeweils durch einen 
der Primer in die aufzutragenden Amplifikate eine 40 bp lange GC-Klammer eingeführt.  
Die DGGE wurde mit dem System von INGENYphorU-2-Gele (Ingeny International BV, Goes) 
durchgeführt. Für alle Proben wurden Doppelgradienten-Gele mit 40–70% der denaturierenden Agen-
zien Harnstoff und Formamid, sowie 7–8% Acrylamid verwendet. Für deren Herstellung wurden 0 und 
80%ige denaturierende Stammlösungen benutzt (siehe Tabelle 4-20). Diese Stammlösungen enthalten 
50x TAE-Puffer (siehe Tabelle 4-5, Kapitel 4.3.5), 40%iges Acrylamid/Bisacrylamid (Rotiphorese® 
Gel40, Carl Roth GmbH, Karlsruhe) und destilliertes Wasser. Die 80%igen Stammlösungen enthalten 
zusätzlich die denaturierenden Agenzien Harnstoff (Carl Roth GmbH, Karlsruhe) und Formamid (Carl 
Roth GmbH, Karlsruhe) und wurden nach der Herstellung filtriert (RC 58 Membranfilter, Porenweite 
0,2 µm, Whatman GmbH, Dassel), um mögliche Harnstoffreste zu entfernen. Die Lagerung der 
Stammlösungen erfolgte bei 4 °C unter Lichtausschluss. 














Harnstoff -- 168 g -- 168 g 
Formamid -- 160 mL -- 160 mL 
50xTAE, pH 7,4 10 mL 10 mL 10 mL 10 mL 
40% Acrylamid/ 
Biscrylamid 
87,5 mL 87,5 mL 100 mL 100 mL 
H2Odest. ad. 500 mL ad. 500 mL ad. 500 mL ad. 500 mL 
 
Aus diesen Stammlösungen konnten das Sammelgel und die Lösungen B und C für das Gießen des 
Trenngels hergestellt werden. Tabelle 4-21 zeigt die Zusammensetzungen der Lösungen B und C für 
das Trenngel sowie die Zusammensetzung des Sammelgels. Die Zugabe von Ammoniumperoxodisulfat 
(APS, Merck KGaA, Darmstadt) und N,N,N′,N′-Tetramethylethylendiamin (TEMED, BioRad, Mün-
chen) erfolgte direkt vor dem Gießen der Gele. Das Gießen des Trenngels erfolgte mit Hilfe des Gradi-
entenmischers (Gradient former 485, BioRad, München) und einer Schlauchpumpe (IP55, Watson-
Marlow GmbH, Rommerskirchen) mit einer Fließgeschwindigkeit von 5 mL/min. Das Trenngel poly-
merisierte 1–2 Stunden aus. Anschließend wurde das Sammelgel mit einer 10 mL Spritze zwischen den 
Kamm auf das Trenngel gespritzt und polymerisierte zehn Minuten aus. Nach Entfernen des Kammes 
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wurde die Gelkassette luftblasenfrei in die Pufferkammer mit 1x TAE-Puffer eingesetzt und der Puffer 
auf 60 °C erwärmt. 
Tabelle 4-21: Zusammensetzung des Doppelgradienten-Gels 
 
Je nach Bandenstärke des PCR-Produktes wurden 5–20 µL der Proben aufgetragen. Um eine Ver-
gleichbarkeit der Gele zu erreichen, wurde in mindestens zwei Spuren ein DGGE-Standard aufgetra-
gen. Dieser wurde von Frau Dr. Burga Braun (TU Berlin) zur Verfügung gestellt und besteht aus der 
DNA von Mikroorganismen mit Fragmenten gleicher Länge aber unterschiedlichem GC-Gehalt (Flecto-
bacillus sp., Bacillus sphaericus, Enterococcus faeces, Variovorax paradoxus, Commamonadaceae bacterium MWH5, 
Leptothrix discophora, Leptothrix mobilis und Sphaerotilus sp.). Die Gelelektrophorese erfolgte bei einer 
Spannung von 100 V (Electrophoresis Power Supply EPS 1001, Amersham Pharmacia Biotech Europe 
GmbH, Wien) für 20 Stunden. 
Nach Abtrennung des Sammelgels erfolgte die Färbung mit 20 mL des DNA-bindenden Fluoreszenz-
farbstoffes SYBR® Gold (Invitrogen GmbH, Darmstadt, Stammlösung 1:10.000 verdünnt). Nach 30-
minütigem Färben unter Lichtausschluss wurde der Farbstoff vom Gel mit wenig destilliertem Wasser 
abgespült. Die angefärbten Banden konnten mittels UV-Transilluminator (Gel Doc 2000, BioRad, 
USA) unter Verwendung des Programmes Quantity One 4.1.1 (BioRad, München) detektiert werden. 
Die anschließende Auswertung der Gele erfolgte mit dem Programm BioNumerics (Applied Maths, 
Version 6.0). 
4.8.2 Sequenzanalyse 
Zur näheren Interpretation der DGGE-Bandenmuster und Identifikation wurden die DNA-Fragmente 
dominanter Banden sequenziert. Dazu wurden die ausgewählten Banden unter UV-Licht mit einem 
Skalpell aus dem DGGE-Gel ausgeschnitten und in je 300 µL Wasser für etwa zwei Stunden bei Raum-
temperatur inkubiert. Anschließend wurde das Wasser abgenommen und 50 µL frisches Wasser zuge-
geben. Die anschließende Elution der DNA erfolgte in Abhängigkeit von der Fragmentlänge. Die 
kleineren Fragmente unter 500 bp der Bacteria-DGGE und der Archaea-DGGE wurden für etwa 
48 Stunden bei 4 °C inkubiert. Die 700 bp-langen DNA-Fragmente der MSM-DGGE wurden durch 
Substanz 
Sammelgel Trenngel 
(Lösung A) (Lösung B) (Lösung C) 
Anteil an denaturierenden Agenzien 0% 40% 70% 
Acrylamid-Anteil 7% 7% 8% 
Stammlösung 0% 6 mL 12 mL 3 mL 
Stammlösung 80% -- 12 mL 21 mL 
TEMED 6 µL 15 µL 15 µL 
APS 20% 60 µL 50 µL 50 µL 
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den dreimaligen Zyklus von Einfrieren bei -20 °C und Auftauen bei 37 °C aus dem Gel gelöst. Der 
Überstand mit der darin befindlichen DNA wurde als Template für die Reamplifikation eingesetzt. 
Diese erfolgte durch eine spezifische PCR mit den entsprechenden Primern ohne GC-Klammer (siehe 
Kapitel 4.3.5). Das PCR-Produkt wurde im Anschluss mit dem HiYield PCR Clean-up/Gel Extraction 
Kit (Süd-Laborbedarf GmbH, Gauting) aufgereinigt und von der Firma GATC Biotech AG (Kon-
stanz) sequenziert. Die Sequenzen wurden mit dem Programm BioEdit Version 7.0.4.1 (North Carolina 
State University) (Hall 1999) editiert und anschließend mit Hilfe des Suchalgorithmus BLASTn (Basic 
Local Alignment Search Tool) (Altschul et al. 1990) mit den Einträgen der Datenbank vom National 
Center for Biotechnology Information (NCBI) verglichen. Die nächsten Verwandten wurden identifi-
ziert sowie exemplarisch Referenzsequenzen aus der NCBI-Datenbank zur umfassenderen Analyse 
heruntergeladen. Die taxonomische Zuordnung bzw. Erstellung der Stammbäume der 16S rDNA-
Sequenzen erfolgte mit Hilfe der Programme RDP Classifier (Ribosomal Database Project, Michigan) 
(Cole et al. 2009), Geneious 6.1.5 (Biomatters Ltd., Auckland) (Drummond et al. 2010) und MEGA 5.2 
(Center for Evolutionary Medicine and Informatics, Tempe) (Tamura et al. 2011). Dabei erfolgte die 
Alignierung der Sequenzen mittels ClustalW (Thompson et al. 1994) und die Dendrogramme wurden 
unter Verwendung der Maximum Likelihood-Methode, basierend auf dem Tamura-Nei-Model (Tamura 
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5 ERGEBNISSE & DISKUSSION 
Die Resultate dieser Studie sowie die daraus hervorgehenden Auslegungen und Erklärungen sind in den 
folgenden Unterkapiteln beschrieben. 
5.1 Evaluierung geeigneter Kontrollparameter 
In Vorversuchen konnten die im Kapitel 3.4 (siehe Tabelle 3-4) ermittelten potentiellen Methoden, 
welche Kontrollmessungen zum Vorkommen bestimmter Mikroorganismen oder mikrobieller Funkti-
onen im Sinne eines Schnelltestsystems ermöglichen sollen, hinsichtlich ihrer Eignung untersucht 
werden.  
Als mikrobielle Biomasse wird die Masse der lebenden Mikroorganismen, zu denen Bacteria, Archaea, 
Pilze, Algen und Protozoen gehören, bezeichnet (Gisi 1997). Biomasseparameter sollten daher mög-
lichst sensitiv mikrobielle Zellen bzw. Zellbestandteile erfassen. In dieser Arbeit wurden die mikrobielle 
Gesamtzellzahl, der Proteingehalt, der DNA-Gehalt sowie die Quantifizierung bestimmter Mikroorga-
nismengruppen mittels Fluoreszenz in situ Hybridisierung und F420-Eigenfluoreszenz als potentielle 
Parameter zur Analyse der Biomassedynamik überprüft. Weiterhin sollte der Anteil der organischen 
Trockensubstanz und die mittlere Biofilmdicke Aufschluss über die Biomasse auf den Füllkörpern 
geben. 
Biomasseparameter erfassen sowohl aktive, inaktive als auch tote Mikroorganismen und geben daher 
noch keinen Aufschluss über die Funktionspotentiale einer mikrobiellen Gemeinschaft. Zur Bestim-
mung der Aktivität von Mikroorganismen können entsprechende Zellbestandteile, das Wachstum, die 
Wärmefreisetzung sowie Substratverwertung und Produktfreisetzung analysiert werden (Cypionka 
2010). In dieser Studie wurden verschiedene Enzymaktivitäten (heterotrophe Gesamtaktivität der 
Mikroorganismen und spezifische Hydrolaseaktivitäten) sowie aerobe und anaerobe Respirationsmes-
sungen als mögliche Kenngrößen zur Untersuchung der mikrobiellen Aktivität in Biogasanlagen begut-
achtet. 
Die Auswertungen werden im Folgenden erläutert. 
5.1.1 Gesamtproteingehalt 
Der hohe Proteinanteil in mikrobiellen Zellen legt nahe, dass dieser einen geeigneten Biomasseparame-
ter darstellt. Der Proteingehalt ist jedoch stark vom physiologischen Zustand der Zelle abhängig und 
auch methodische Nachteile des Lowry-Assays (1951), wie die Reaktion von Huminstoffen und Zu-
ckern mit dem verwendeten Nachweisreagenz (Lo & Stelson 1972, Peterson 1979, Box 1983), erschwe-
ren eine fehlerfreie Analyse des mikrobiellen Proteingehaltes in komplexen Proben. Andere mögliche 
photometrische Proteinbestimmungsmethoden, wie das Bradford-, das Biuret- oder das Bicinchonin-
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säure-Assay, weisen jedoch für das vorliegende Anwendungsgebiet ähnliche bzw. stärkere Nachteile 
(kleineres Erfassungsspektrum, Insensitivität oder Anfälligkeit von Störsubstanzen) auf 
(Chutipongtanate et al. 2012). Zudem werden bei der Untersuchung des Proteingehaltes sowohl mikro-
bielle als auch pflanzliche (substrateigene) Proteine, die in diesen Proben einen hohen Anteil haben, 
bestimmt. In Abbildung 5-1 sind die Analysen des Proteingehaltes von Perkolator- und Prozesswasser-





Abbildung 5-1: Proteinkonzentrationen von Proben aus verschiedenen Prozessstufen 
Proteinkonzentrationen von Proben aus verschiedenen Prozessstufen gegen die Verweilzeit a) Perkolatorproben: 
pflanzliche Biomasse (pflanzl. BM) und mikrobielle Biomasse (mikrob. BM), Beprobungsphase C3. b) Prozesswasser-
proben: Ablauf Perkolator (2B10) und Ablauf Methanreaktoren (2B21, Speicher 2), Beprobungsphase C1. Die Stan-
dardabweichung ist mittels vertikaler Fehlerbalken aufgetragen. 
 
Durch das Abschütteln der mikrobiellen Biomasse vom Substrat (siehe Kapitel 4.3.1) konnte grob 
zwischen der pflanzlichen und mikrobiellen Biomasse unterschieden werden. In Abbildung 5-1a ist 
ersichtlich, dass die Proteinkonzentration des Substrates zwischen 0,03 und 0,12 g/g TS sehr stark 
schwankte. Der mittlere Proteingehalt war dabei typisch für Maissilage, der i. d. R. zwischen 0,07 und 
0,10 g/g TS liegt (Beckmann & Kolbe 2002, Kolbe et al. 2006). Der mikrobielle Proteingehalt nahm 
hingegen von 0,05 auf 0,16 g/g TS konstant zu, was auf eine starke Vermehrung der Mikroorganismen 
im Laufe des Gärprozesses hindeutet. So hat sich die mikrobielle Biomasse mehr als verdreifacht. Dies 
ist u. a. durch die stetige Inokulation des Festbettreaktors durch Prozesswasser bedingt und entspricht 
den Erwartungen. Der Proteingehalt des Prozesswassers (Ablauf des Perkolators und der Methanreak-
toren) wies ebenfalls Schwankungen auf, im Mittel um 0,64 g/g TS (Abbildung 5-1b). Nach Abzug der 
Proteinkonzentration des Zulaufes vom Ablauf des Perkolators (Differenz von 2B21 und 2B10) ergab 
sich eine Konzentration von nur noch durchschnittlich 0,01 g/g TS. Da keine Abtrennung der pflanzli-
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Zucker und Huminstoffe womöglich die Analytik. Zudem wurden hierbei auch sekretierte Enzyme 
erfasst, deren Abundanz nicht zwangsläufig mit der Biomasse korreliert. So konnten bei den Analysen 
der pflanzlichen Biomasse und des Prozesswassers keine klaren Tendenzen, die einen Proteinabbau 
bzw. eine Biomassedynamik charakterisieren, detektiert werden. Da eine Entnahme repräsentativer 
Perkolatorproben aus verfahrenstechnischen Gründen i. d. R. nicht während des Hydrolyseprozesses 
erfolgen kann – ein Eingriff in den Gärprozess ist zu vermeiden – eignet sich diese Methode nur 
bedingt zur Kontrolle der Hydrolyse. 
5.1.2 DNA-Gehalt 
In der Abwassertechnik und in ökologischen Systemen wird der DNA-Gehalt oft als Maß für die 
mikrobielle Zellzahl bzw. als Biomasseparameter genutzt (Hattingh & Siebert 1967, Maruyama et al. 
1993, Liebeskind & Dohmann 1994, Obst et al. 1995). Jedoch ist auch hierbei ohne aufwendige Verfah-
ren keine Unterscheidung zwischen pflanzlicher (substrateigener) und mikrobieller DNA möglich. 
Zudem können zur Analyse verschiedene Farbstoffe eingesetzt werden, die jeweils Vor- und Nachteile 
aufweisen. In Abbildung 5-2a sind die Analysen des DNA-Gehaltes von Hydrolysatproben (Ablauf 
Fass A, Beprobungsphase F3) veranschaulicht, die vor der Untersuchung durch Zentrifugation von 
freier DNA befreit (+) oder nicht befreit (-) wurden. Zudem wurde die Analyse unter Verwendung der 





Abbildung 5-2: DNA-Konzentrationen mittels verschiedener Analysebedingungen 
a) Hydrolysatproben (Ablauf FA, Beprobungsphase F3): Vergleich der Analyse mit Bisbenzimid bzw. PicoGreen®,         
- ohne vorgeschalteten Zentrifugationsschritt bzw. inkl. freier DNA, + mit vorgeschaltetem Zentrifugationsschritt bzw. 
ohne freie DNA b) Perkolatorproben (Ausgangsmaterial der Fässer A und B, AUS FA+B, Beprobungsphase F3): 
Vergleich der Analyse mit Bisbenzimid bzw. PicoGreen® mit vorgeschaltetem Zentrifugationsschritt. Logarithmische 
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Deutliche Unterschiede lassen sich schon hinsichtlich der DNA-Konzentration [mg/g TS] beider 
Versuchsansätze erkennen. Der DNA-Gehalt der Proben unter Verwendung des Farbstoffes Pico-
Green® im Analyseansatz war um ein Vielfaches geringer als jener der Messung mit Bisbenzimid, 
durchschnittlich um den Faktor 3000 (ohne Zentrifugationsschritt) bzw. 2800 (mit Zentrifugations-
schritt). Eine ähnliche Tendenz lässt sich bei der Bestimmung des DNA-Gehaltes der Gärreste dersel-
ben Beprobungsphase beobachten (vgl. Abbildung 5-2b). Hier waren die DNA-Konzentrationen bei 
der Messung mit PicoGreen® um durchschnittlich das 1500-fache niedriger als bei der Analyse mit 
Bisbenzimid. Eine mögliche Ursache dieses Unterschiedes lässt sich in der Belastung der Proben mit 
Huminstoffen finden. So wird die Fluoreszenzintensität der Analyse mit PicoGreen® durch das Vor-
handensein von Huminstoffen in den Proben signifikant beeinflusst (Bachoon et al. 2001, Zipper et al. 
2003). Dies wird ebenfalls aus den Verlaufsformen der Kurven in Abbildung 5-2a ersichtlich. Während 
die DNA-Konzentration des Bisbenzimidansatzes ab dem dritten Tag kontinuierlich anstieg, verzeich-
neten die Messwerte der Analyse mittels PicoGreen® starke Schwankungen des DNA-Gehaltes und 
sanken schließlich. Da der Gehalt an Huminstoffen mit fortschreitender Hydrolyse des Substrates 
ansteigt – sie entstehen bei der Umwandlung von totem organischen Material – zeigt sich dies in einer 
Abnahme der Fluoreszenzintensität und wirkte sich somit auf die ermittelte DNA-Konzentration 
mittels PicoGreen® aus. Jedoch konnten Bergström und Kollegen ebenfalls bei der Anfärbung mit 
Bisbenzimid negative Auswirkungen feststellen. Sie beobachteten einen nichtfluoreszierenden, gelbli-
chen Niederschlag bei huminstoffhaltigem Wasser (Bergström et al. 1986). Dieser Effekt konnte aber, 
wie weitere Störfaktoren (Salze, Proteine, Polysaccharide und andere hochmolekulare Verbindungen), 
durch die Anwendung der Standardaddition kompensiert werden. Hinweise darauf, dass auch die 
Fluoreszenz des Bisbenzimids durch erhöhte Huminstoff-Konzentrationen abgeschwächt wird, konn-
ten in früheren Studien ebenso ermittelt werden. Dies liegt wahrscheinlich in der Bindung von Humin-
stoffen mit der DNA bzw. dem Farbstoff begründet (Cullen & Hirsch 1998, Zipper et al. 2003). Wie die 
Ergebnisse dieser und auch anderer Arbeiten zeigen, ist das Quenching bei Bisbenzimid sehr gering, 
nur etwa 6% (Bachoon et al. 2001), sodass die DNA-Quantifizierung mit Bisbenzimid eine sensitive 
und präzise Methode darstellt, sogar wenn es sich bei den Proben um Rohzellextrakte handelt 
(Bachoon et al. 2001, de Mey et al. 2006, Gangneux et al. 2011). Die Zentrifugation der Proben diente 
der Abtrennung der gelösten Huminstoffe, insbesondere Huminsäuren, sowie freier DNA. Die Vorbe-
handlung der Proben durch Zentrifugation ergab hinsichtlich der Messung mit Bisbenzimid einen 
deutlichen Unterschied im zeitlichen Verlauf des DNA-Gehaltes gegenüber den Proben ohne jene 
Vorbehandlung (Abbildung 5-2a). Ohne vorgeschalteten Zentrifugationsschritt war von Tag Null (Start 
bzw. Befüllung des Perkolators) bis Tag 21 (Ende bzw. Entleerung des Perkolators) ein stetiger Anstieg 
der DNA-Konzentration zu vermerken. Mit vorgeschaltetem Zentrifugationsschritt nahm die DNA-
Konzentration zunächst ab und stieg dann kontinuierlich an. Da aus verfahrenstechnischen Gründen 
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der Ablauf des Perkolators am Tag Null noch von der vorausgehenden Hydrolyse stammt, erklärt sich 
eine erhöhte Biomasse-Konzentration in diesen Proben. Ohne Zentrifugation überlagern die Signale 
von freier DNA und/oder gelösten Huminstoffen die Signale der DNA intakter Zellen. So ist ein 
vorgeschalteter Zentrifugationsschritt zu empfehlen. Weil jedoch auch bei dieser Methode keine Unter-
scheidung zwischen pflanzlicher und mikrobieller DNA getroffen werden kann, ist auch die Analyse 
mikrobieller Biomasse mittels Bestimmung der DNA-Konzentration nur unter Vorbehalt anzuwenden. 
5.1.3 Fluoreszenz des Coenzyms F420 
Da das Coenzym F420 insbesondere charakteristisch für Methanogene ist, wurde es schon in früheren 
Studien zur Quantifizierung dieser Mikroorganismen eingesetzt (Doddema & Vogels 1978, 
Schneckenburger et al. 1984, Nettmann et al. 2008, Kubota et al. 2009). Die Messung kann fluoreszenz-
mikroskopisch sowie -spektroskopisch erfolgen.  
Für die spektroskopische Analyse wurde zunächst der Effekt der Fluoreszenzintensität des Coenzyms 
F420 auf verschiedene pH-Werte (pH 6–9) getestet. In Abbildung 5-3 sind die ermittelten Emissions-
spektren bei einer Extinktion von 420 nm gezeigt. Bei der Emissionswellenlänge von 470 nm wiesen 
alle Kurven die höchste Fluoreszenzintensität auf, wie bspw. auch von Heine-Dobbernack (1988) bzw. 
van Bruggen und Kollegen (1983) beschrieben, welche bei den pH-Werten 8 und 9 besonders ausge-
prägt war. Da die in dieser Arbeit untersuchten Proben im Mittel einen pH von 7,5 aufwiesen, wurden 
die folgenden spektroskopischen Analysen der F420-Fluoreszenz (Extinktion 420 nm und Emission 
470 nm) bei pH 8 durchgeführt.  
 
 
Abbildung 5-3: Emissionsspektren des Coenzyms F420 
Verdünnung der Probe (Sp 2 bzw. 2B21 aus der Containeranlage) mit 100 mM Kaliumphosphatpuffer verschiedener 
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In Abbildung 5-4a ist eine viermonatige spektroskopische Beobachtung von Prozesswasserproben der 
Containeranlage (von Speicher 1 bzw. 2B16 und Speicher 2 bzw. 2B21) dargestellt. Die Fluoreszenz-
Kurven der untersuchten Proben zeigten einen ähnlichen Verlauf und ähnliche Intensitäten des 
Coenzyms F420, was darauf hinweist, dass sich die Zellzahlen der Methanogenen ebenfalls annähernd 
entsprechen. Abbildung 5-4b veranschaulicht die Zahl F420-haltiger Zellen je mL ermittelt durch die 
mikroskopische Analyse der selben Proben. Hier zeigten die Kurven zwar einen nahezu vergleichbaren 
Verlauf, die Werte der Zellzahlen wichen teilweise jedoch stark voneinander ab. So konnten im Spei-
cher 2 (2B21) gegen Ende des Beobachtungszeitraumes über 33×107 F420-haltige Zellen je mL detektiert 
werden, im Speicher 1 (2B16) dagegen betrug das Maximum F420-haltiger Zellen 7×10
7 je mL in der 
ersten Hälfte des Untersuchungszeitraums. Da der Speicher 2 den Methanreaktoren direkt nachgeschal-





Abbildung 5-4: Detektion Methanogener mittels Eigenfluoreszenz des Coenzyms F420 
a) Viermonatige spektroskopische Beobachtung von Prozesswasserproben (von Speicher 1 bzw. 2B16 und Speicher 2 
bzw. 2B21) der Containeranlage. Verdünnung der Probe mit 100 mM Kaliumphosphatpuffer (pH 8). Die Extinktions-
wellenlänge beträgt 420 nm, die Emissionswellenlänge 470 nm. b) Viermonatige mikroskopische Beobachtung von 
Prozesswasserproben (von Speicher 1 bzw. 2B16 und Speicher 2 bzw. 2B21) der Containeranlage. Die Standardabwei-
chung ist mittels vertikaler Fehlerbalken aufgetragen. Logarithmische Skalierung der y-Achse. 
 
Wie in Kapitel 4.7.1 beschrieben, differieren die Konzentrationen des Coenzyms F420 in Methanogenen 
je nach genutztem Stoffwechselweg zur Methanbildung. Zudem können andere in der Probe vorhan-
dene Substanzen, pflanzlich, mikrobiell oder anorganisch, die F420-Fluoreszenzsignale stören bzw. 
überdecken (Hutschemackers et al. 1982, Schneckenburger et al. 1984), weshalb meist aufwendige 
Methoden zur Extraktion und Reinigung des Coenzyms Anwendung finden (Reynolds & Colleran 
1987, Ashby et al. 2001, de Poorter et al. 2005). Da weiterhin auch andere nicht-methanogene Mikroor-
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(Actinomadura, Actinoplanes, Streptomyces, Rhodococcus, Nocardia und Mycobacterium) (Eker et al. 1980, 
Naraoka et al. 1984, Isabelle et al. 2002, Aufhammer 2004), deren Vorkommen teilweise auch in Biogas-
anlagen nachgewiesen wurde (Slana et al. 2011, Supaphol et al. 2011), ist besonders die spektroskopische 
Detektion Methanogener solcher komplexer Proben mittels Eigenfluoreszenz des F420 stark fehlerbe-
haftet. Dagegen wird bei der mikroskopischen Analyse die Fluoreszenz einzelner Zellen ausgewertet, 
sodass in der Probe vorhandene interferierende Substanzen einen geringeren Einfluss auf die Analyse 
haben. Da es sich hierbei um eine binäre Analyse handelt, wird die Fluoreszenz-Intensität einzelner 
Zellen nicht berücksichtigt. Allerdings bleichen sehr schwache Signale innerhalb von einigen Sekunden 
aus, weshalb Zellen mit äußerst geringen F420-Gehalten nicht erfasst werden können. So wird die Ge-
samtheit aller Methanogener, jedoch auch anderer Zellen mit einer ausreichenden F420-Konzentration 
detektiert. Daher eignet sich auch die mikroskopische Detektion Methanogener mittels Eigenfluores-
zenz des F420 nur bedingt zur Kontrolle von Biogasanlagen. 
5.1.4 Anaerobe Respirationsmessung 
Zur Beurteilung der Aktivität anaerober Mikroorganismen dienen v. a. Respirationsversuche, mittels 
derer das Biogasbildungspotential bestimmt wird. In solchen anaeroben Batch Tests kann die Verwert-
barkeit bzw. Inhibierung verschiedener Substrate getestet sowie die methanogene Aktivität unterschied-
licher Biozönosen ermittelt werden (Abreu et al. 2007, Angelidaki et al. 2007, Li et al. 2008, Souto et al. 
2010). In der VDI-Richtlinie 4630 (VDI 2006) bspw. sind verschiedene Versuchsaufbauten und Me-
thoden zur Gaserfassung und -Analyse beschrieben. In dieser Arbeit erfolgte die Bestimmung der 
methanogenen Aktivität verändert nach Süßmuth und Kollegen (2000). In Abbildung 5-5 sind die 
Ergebnisse der anaeroben Respirationsversuche von Proben der Speicher 2 (Beprobungsphase F4) 
illustriert. 
Da im Batch Test die methanogenen Mikroorganismen das zugefügte Substrat (Natriumacetat) zu 
Biogas umsetzen, steigt der Druck in der Messflasche. Diese Umsetzung kann direkt über den ace-
toklastischen Weg und/oder über die syntrophe Acetat-Oxidation und den darauf folgenden hydroge-
notrophen Weg geschehen (Bauer et al. 2008, Lebuhn et al. 2008). Wie in Kapitel 4.6.2 näher erläutert, 
wird die Druckdifferenz zur Berechnung des gebildeten Biogases bzw. der Kohlenstoffmenge in der 
Gasphase nC,g und des biologischen Abbaugrades Dh aufgrund des in der Gasphase gebildeten Gases 
herangezogen. Der biologische Abbaugrad gibt an wie hoch der zu Biogas transformierte Kohlenstoff-
Anteil des zugefügten Substrates ist bzw. wie viel Substrat umgesetzt wurde. Nach Bestimmung des zu 
Gas umgesetzten Gesamtkohlenstoffes nc (Kohlenstoffmenge der Gas- und Flüssigphase) kann der 
biologische Gesamtabbaugrad Dt ermittelt werden. Je höher die Abundanz bzw. je aktiver die methano-
genen Mikroorganismen, desto schneller und höher ist die Biogasproduktion bzw. desto höher ist der 
biologische (Gesamt-)Abbaugrad.  




Abbildung 5-5: Methanogene Aktivität mittels Respirationsversuche 
a) Pro Liter Probe gebildetes Biogas in der Gasphase nC,g und biologischer Abbaugrad Dh aufgrund des in der Gasphase 
gebildeten Gases über die Inkubationszeit des Batch Tests, analysierte Proben: Speicher 2 vom Ende der Beprobungs-
phase F4, Referenz: Sp 2 unbehandelt, Belüftung: Sp 2 während der gesamten Versuchsphase aktiv belüftet, Antisept: 
diskontinuierliche Zugabe des Desinfektionsmittels Antisept 33. b) Pro Liter Probe zu Gas umgesetzter Gesamtkohlen-
stoff nC und biologischer Gesamtabbaugrad Dt nach Beendigung des Batch Tests, analysierte Proben: Speicher 2 vom 
Ende der Beprobungsphase F4, Referenz: Sp 2 unbehandelt, Belüftung: Sp 2 während der gesamten Versuchsphase 
aktiv belüftet, Antisept: diskontinuierliche Zugabe des Desinfektionsmittels Antisept 33. Die Standardabweichung ist 
mittels vertikaler Fehlerbalken aufgetragen. 
 
In der Beprobungsphase F4 wurden Verfahren untersucht, die zu einer Hemmung der Methanogenen 
in der Hydrolysestufe beitragen sollten. Dies ist insbesondere für offene Systeme von Interesse, damit 
ein Energieverlust durch abgehendes Methan verhindert wird. Hierzu wurden drei unterschiedlich 
behandelte Speicher 2 (Zulauf der Hydrolysereaktoren) der Fassanlage analysiert. Der Referenz-
Speicher blieb unbehandelt, ein Sp 2 wurde über die gesamte Versuchsdauer hinweg intensiv aktiv 
belüftet und dem dritten Sp 2 wurden alle zwei bis drei Tage das Desinfektionsmittel Antisept 33 
zugegeben. Am Ende der Beprobungsphase wurden die Speicher hinsichtlich der methanogenen Akti-
vität untersucht. Wie in Abbildung 5-5a ersichtlich, unterschieden sich die Biogasproduktion nC,g bzw. 
der biologische Abbaugrad Dh der untersuchten Proben voneinander. So startete bei der Referenz-
Probe eine signifikante Biogasproduktion ab dem sechsten Tag und erreichte ab dem 19. Tag eine 
kumulierte gebildete Biogasmenge von durchschnittlich 160 mmol pro Liter Probe. Ab dem 19. Tag 
fand aufgrund von mangelndem Mineralangebot, wie das der essentiellen Spurenelemente Eisen, Ni-
ckel, Kobalt, Selen, Molybdän und Wolfram (Aschmann et al. 2007), oder anderer hemmenden Bedin-
gungen, wie erhöhte Konzentrationen von Schwefelwasserstoff oder Ammoniumstickstoff (Kaiser et al. 
2007), keine signifikante Biogasbildung mehr statt und in der Biogas-Kurve wurde eine Plateauphase 
ersichtlich. Die mittlere Biogasbildungsrate zwischen dem sechsten und 19. Tag betrug 11,6 mmol 
Biogas pro Liter Probe und Tag. Die Probe des belüfteten Speichers wies mit 15 Tagen eine deutlich 
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Biogasbildungsrate nach dieser Phase war mit durchschnittlich 4,4 mmol Biogas pro Liter Probe und 
Tag nur etwa 40% so hoch wie die der Referenz, sodass bis zum Ende des Batch Tests nur 104 mmol 
Biogas pro Liter Probe gebildet und innerhalb des Untersuchungszeitraumes keine Plateauphase er-
reicht wurde. Die Probe des mit Antisept 33 behandelten Speichers hatte mit 18 Tagen die längste lag-
Phase. Da die Biogasbildungsrate danach jedoch mit 7,6 mmol Biogas pro Liter Probe und Tag etwa 
66% so hoch wie die der Referenz war, wurde in diesem Ansatz bis zum Ende des Batch Tests noch 
etwa 140 mmol Biogas pro Liter Probe produziert, etwa 88% so viel wie bei dem Referenz-Ansatz. 
Analog der gebildeten Biogasmenge betrug der biologische Abbaugrad Dh im Referenz-Ansatz durch-
schnittlich 51,2%, bei der Probe des belüfteten Speichers 33,4% und bei der Probe mit Antisept-
Behandlung 45%. In Abbildung 5-5b ist die Menge des zu Gas umgesetzten Gesamtkohlenstoffes nc 
bzw. der biologische Gesamtabbaugrad Dt der drei Probenarten dargestellt. Dabei traten beim Refe-
renz-Ansatz nur minimale Änderungen auf – die Gesamtkohlenstoffmenge nc betrug ebenso ca. 
160 mmol/L und der biologische Gesamtabbaugrad Dt etwa 51,4%. Dies ist darauf zurückzuführen, 
dass die ausgetriebene Kohlenstoffmenge in der Flüssigphase des Batch Tests mit 2 mmol/L sehr 
gering war. Bei der Probe des belüfteten Speichers ergaben sich eine Gesamtkohlenstoffmenge von 
133 mmol/L und ein biologischer Gesamtabbaugrad von 42,7%. Dies entspricht einer Erhöhung von 
28% im Vergleich ohne Einbezug des Kohlenstoffgehaltes der Flüssigphase. Bei der Probe mit Anti-
sept-Behandlung wurde insgesamt 146 mmol/L Kohlenstoff umgesetzt und 46,7% des Substrates 
abgebaut, was einer Steigerung von 4% gleichkommt. Somit war die methanogene Aktivität des Refe-
renz-Ansatzes, keine Behandlung des Speicher 2, am höchsten. Durch Belüftung des Speicher 2 und 
dem somit stark Sauerstoffgesättigtem Prozesswasser konnte die methanogene Aktivität um etwa 17% 
reduziert werden. Da durch die kontinuierliche Belüftung des Speicher 2 eine Flockenbildung, ver-
gleichbar den Belebtschlammflocken in Abwasserbehandlungsanlagen (Röske & Uhlmann 2005), 
beobachtet werden konnte, in denen sich ein Sauerstoffgradient ausbildet (Steinbrenner 2011), wird den 
anaeroben Mikroorganismen ein Überleben im Inneren der Flocke ermöglicht, sodass sie unter den 
anaeroben Bedingungen im Batch Test reaktiviert werden konnten. Jedoch weist der erhöhte Kohlen-
stoffgehalt der Flüssigphase auf einen erhöhten CO2-Gehalt hin, da Kohlenstoffdioxid im Gegensatz 
zu CH4 gut in wässrigen Flüssigkeiten löslich ist. Somit zeigte das gebildete Biogas eine schlechte 
Qualität mit einem erhöhten CO2/CH4-Verhältnis. Die desinfizierende Wirkung von Antisept 33 
beruht auf einer oxidativen Zerstörung der Zellmembran und der Inaktivierung von für die Mikroorga-
nismen lebenswichtigen Enzymsystemen (Ernst 2005). Zudem wird durch die Zugabe des Wasserstoff-
peroxid-haltigen Desinfektionsmittels das Redoxpotential des Prozesswassers stark erhöht (teilweise 
über 300 mV), was einen stark inhibierenden Effekt auf methanogene Mikroorganismen hat. Das 
optimale Redoxpotential für die Methanogenese liegt unter -250 mV (Weiland 2001). Die methanogene 
Aktivität wurde hierbei um etwa 9% im Vergleich zur Referenz reduziert. Beide Behandlungsmethoden 
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beruhen v. a. auf dem Effekt des Sauerstoffeintrages. Die desinfizierende Wirkung von Antisept 33 
wird ab einer Konzentration von 0,05 Ma.-% ermöglicht (Ernst 2005), welche methodisch bedingt 
jedoch nicht immer gegeben war. Bei der kontinuierlichen Belüftung konnte die methanogene Aktivität 
stärker reduziert werden. Da die Zugabe des Antisept 33 diskontinuierlich erfolgte, dem Speicher 2 
jedoch mehr oder minder kontinuierlich unbehandeltes Prozesswasser aus den Methanreaktoren zuge-
führt wurde, fand scheinbar eine regelmäßige Regeneration der strikt anaeroben Mikroorganismen statt, 
sodass die Reduktion der methanogenen Aktivität trotz verlängerter Adaptationszeit im Batch Test nur 
geringen Erfolg zeigte. Weitere Analysen zur Methanunterdrückung in der Hydrolysestufe bzw. Unter-
suchungen der Beprobungsphase F4 sind im Kapitel 5.3.4 erläutert.  
Wie durch den Vergleich der unterschiedlich behandelten Proben ersichtlich, ermöglichen anaerobe 
Respirationsmessungen durchaus die Bestimmung der biologischen Abbaubarkeit von Substraten bzw. 
die Aktivität anaerober Mikroorganismen in Biogasanlagen. Da die Methode jedoch eine Inkubations-
zeit von mindestens 20 Tagen erfordert und es sich zudem um ein äußerst sensibles Analyseverfahren 
handelt, dessen korrekte Durchführung ein dafür spezialisiertes Labor voraussetzt, ist sie als Schnelltest 
nicht geeignet. 
Die Analysenresultate der Parameter, die eine bessere Eignung zur Kontrolle der Biomassedynamik 
und der mikrobiellen Aktivität in den untersuchten Vergärungsanlagen zeigten, werden in den folgen-
den Kapiteln beschrieben. 
5.2 Überwachung der Biogasanlage im Normalbetrieb 
Wie in Kapitel 5.1 beschrieben, wurde ein vielfältiges Methodenspektrum zur Quantifizierung und 
Charakterisierung bestimmter Mikroorganismen sowie von Stoffumsatzpotentialen evaluiert und entwi-
ckelt. Es wurden verschiedene Testreihen zur Untersuchung der Biogasanlagen im Normalbetrieb 
ausgewählt und die Ergebnisse und Tendenzen der Analysen im Folgenden erläutert. Die chemischen 
Analysen zur Untersuchung des Hydrolyseprozesses sind im Anhang A-4 gezeigt und wurden von 
Gasch und Kollegen (2013) detailliert erläutert. 
5.2.1 Analyse der mikrobiellen Biomasse 
Im Folgenden werden die Analyseresultate verschiedener Biomasseparameter von Biogasanlagen im 
Normalbetrieb dargelegt. 
5.2.1.1 Trockensubstanz 
In der Routineanalyse wurde die Trockensubstanz (TS) sowie die organische Trockensubstanz (oTS) 
bestimmt, welche einen schnellen Überblick über den Abbaugrad des Substrates liefern (Ott 2001, 
Wiese & König 2007, Lomborg et al. 2009). So konnte bei Normalbetrieb eine kontinuierliche Abnah-
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me der (organischen) Trockensubstanz mit der Verweildauer des Substrates in der Hydrolysestufe 
detektiert werden. Zudem gibt der Quotient oTS/TS den organischen Anteil der Proben wider, welcher 
letztendlich zur Biogaserzeugung genutzt werden kann (Reinhold 2005, Kusch 2007). Die Trockensub-
stanz dient überdies als Bezugsparameter für alle weiteren Analysenwerte. Zur Analyse der mikrobiellen 
Biomasse findet dieser Parameter an dieser Stelle jedoch nur indirekt Anwendung. In Abbildung 5-6 
sind die Gehalte der Trockensubstanz (TS), der organischen Trockensubstanz (oTS) sowie der Anteil 
der oTS an der TS von Perkolatorproben von Biogasanlagen im Normalbetrieb (Referenzansätze der 





Abbildung 5-6: Trockensubstanz (TS und oTS) der Perkolatorproben im Normalbetrieb 
a) TS und oTS über die Dauer der Hydrolyse, analysierte Proben: Referenz-Perkolatorproben (Substrat) der 
Beprobungsphasen C1 (C = Containeranlage, n = 2), F1–5 (F = Fassanlage, n = 14) und P (= Pilotanlage, n = 11)              
b) Anteil der oTS an der TS über die Dauer der Hydrolyse, analysierte Proben: Referenz-Perkolatorproben (Sub-
strat) der Beprobungsphasen C1 (C = Containeranlage, n = 2), F1–5 (F = Fassanlage, n = 14) und P (= Pilotanlage, 
n = 11). 
 
Da aus verfahrenstechnischen als auch mikrobiologischen Gründen ein Eingriff in die Hydrolyse durch 
Beprobung des Substrates zu vermeiden ist, um bspw. einen Sauerstoffeintrag zu verhindern, wurden 
bei der Containeranlage (C1) und Fassanlage (F) nur die entsprechenden Ein- und Ausgangsmaterialien 
analysiert. Wie aus Abbildung 5-6a ersichtlich, nahm im Verlauf der Hydrolyse der TS- sowie der oTS-
Gehalt besonders in den ersten zehn Tagen kontinuierlich ab. Dies ist zum einen durch die Perkolation 
bedingt, durch die das Substrat angefeuchtet wird, veranschaulicht jedoch auch den Substratabbau. 
Dabei zeigten die Proben aus der Fassanlage und der Pilotanlage eine ähnliche Tendenz. Der TS-Gehalt 
nahm während der Vergärung durchschnittlich um 50% ab, der oTS-Gehalt um 57%. In Abbildung 
5-6b ist der Anteil der oTS an der TS über die Dauer der Hydrolyse veranschaulicht. In der Pilotanlage 
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Containeranlage konnte ein Abbau des oTS-Anteils von 8% – von 96% im Eingangsmaterial auf 88% 
im Gärrest – und in der Fassanlage von durchschnittlich 5% ermittelt werden – von 96% im Ein-
gangsmaterial auf 91% im Gärrest. In der Literatur wird für Maissilage ein oTS-Anteil von etwa 85–
97% angegeben (Eggersglüß & Kraschinski 2001, Feng et al. 2006). Das hier eingesetzte Substrat lag in 
diesem Bereich. In verschiedenen Biogasanlagen, die ebenfalls im Perkolationsverfahren betrieben 
wurden, konnten in den Gärresten ein oTS-Anteil von 72,4%, nach einer Verweildauer von 50 Tagen 
(Gronauer & Aschmann 2003), bzw. nach einer achttägigen Hydrolyse von noch 92% (Sträuber et al. 
2012) ermittelt werden. Zur weiteren Analyse sind im Folgenden die TS- und oTS-Gehalte der entspre-





Abbildung 5-7: Trockensubstanz (TS und oTS) der Perkolatorablaufproben im Normalbetrieb 
a) Durchschnittliche TS und oTS über die Dauer der Hydrolyse im entsprechenden Perkolator, analysierte Proben: 
Referenz-Perkolatorablaufproben der Beprobungsphasen C1 (C = Containeranlage, n = 8), F1–5 (F = Fassanlage, 
n = 36) und P (= Pilotanlage, n = 8) b) Durchschnittlicher Anteil der oTS an der TS über die Dauer der Hydrolyse 
im entsprechenden Perkolator, analysierte Proben: Referenz-Perkolatorablaufproben der Beprobungsphasen C1 
(C = Containeranlage, n = 8), F1–5 (F = Fassanlage, n = 36) und P (= Pilotanlage, n = 8). Die Standardabweichung 
ist mittels vertikaler Fehlerbalken aufgetragen. 
 
So wurden während der Vergärung durchschnittlich 19 g/L TS und 11 g/L oTS aus den Perkolatoren 
gespült (Abbildung 5-7a). Bedingt durch das aufgestaute Prozesswasser im Perkolator sind die TS und 
oTS-Werte der Proben aus der Fassanlage generell etwas niedriger als die der Container- bzw. Pilotan-
lage. In Abbildung 5-7b ist der durchschnittliche Anteil der oTS an der TS der Ablaufproben über die 
Dauer der Hydrolyse dargestellt. Dabei konnte im Gegensatz zur Analyse des oTS-Abbaus der Sub-
stratproben (Abbildung 5-6b) der höchste Wert, mit einem durchschnittlichen oTS-Anteil von 60%, bei 
der Containeranlage ermittelt werden. Bei der Fassanlage wurde während der Vergärung des Substrates 
Hydrolysat mit durchschnittlich 43% oTS/TS aus dem Perkolator gespült. In der Pilotanlage betrug der 
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zesswasser nach der Methanstufe bzw. der Zulauf der Hydrolysestufe hatte einen durchschnittlichen 
TS-Gehalt von 24 g/L (Containeranlage), 6 g/L (Fassanlage) bzw. 17 g/L (Pilotanlage). Der durch-
schnittliche oTS-Gehalt des Speicher 2 der Containeranlage betrug 13 g/L, der der Fassanlage 2 g/L 
und der der Pilotanlage 8 g/L (Abbildung 5-8a). Dies weist auf einen weiteren TS- und oTS-Abbau in 
der Methanstufe hin. So war auch der oTS-Anteil nach der Methanstufe mit 53% (C), 30% (F) bzw. 





Abbildung 5-8: Trockensubstanz (TS und oTS) des Speicher 2 im Normalbetrieb 
a) Durchschnittliche TS- und oTS-Gehalte des Speicher 2, analysierte Proben: Referenzproben des Speicher 2 der 
Beprobungsphasen C1 (C = Containeranlage, n = 4), F1–5 (F = Fassanlage, n = 27) und P (= Pilotanlage, n = 4)     
b) Anteil der oTS an der TS des Speicher 2, analysierte Proben: Referenzproben des Speicher 2 der Beprobungspha-
sen C1 (C = Containeranlage, n = 4), F1–5 (F = Fassanlage, n = 27) und P (= Pilotanlage, n = 4). Die Standardab-
weichung ist mittels vertikaler Fehlerbalken aufgetragen. 
 
Es ist daher davon auszugehen, dass bei den untersuchten Anlagen die entsprechenden oTS-Anteile in 
der Methanstufe zur Biogasbildung beigetragen haben. In der Literatur werden in ähnlichen Biogasan-
lagen für das Prozesswasser oTS-Anteile von durchschnittlich 61,3% (Linke et al. 2007) bzw. zwischen 
39 und 49% (Gronauer & Aschmann 2003) beschrieben. Der Austrag der oTS aus dem Substrat ist 
sehr stark vom Rücklaufverhältnis und somit von der theoretischen Verweilzeit der Flüssigkeit in der 
Hydrolyse abhängig. Bei einer niedrigen mittleren hydraulischen Verweilzeit in der Hydrolyse (wenige 
Stunden) wird ein hoher Anteil der Feststoffe unversäuert ausgetragen, sodass zwar ein hoher oTS-
Anteil der Methanstufe zugeführt wird, dieser aber noch weitgehend unaufgeschlossen ist und womög-
lich ungenutzt die Methanstufe durchläuft. Bei hohen hydraulischen Verweilzeiten (mehrere Tage) ist 
der oTS-Austrag dementsprechend deutlich geringer (Sieber 2012). Da in der hier analysierten Bepro-
bungsphase der Containeranlage erhöhte Werte für den oTS-Anteil des Hydrolysats ermittelt werden 
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besteht die Möglichkeit, dass in diesem Fall die hydraulische Verweilzeit in der Hydrolyse zu gering war. 
Da die flüchtigen organischen Stoffe (organische Säuren und Alkohole) bei der klassischen oTS-
Bestimmung jedoch nicht miterfasst werden und die Analyse zudem sowohl sehr gut biologisch abbau-
bare Stoffe als auch biologisch nicht abbaubare Stoffe einbezieht, lässt der oTS-Anteil im Prozesswas-
ser alleine keine Aussage über die Effizienz der Hydrolyse bzw. der Methanogenese zu (Sieber 2012). 
5.2.1.2 Gesamtzellzahl 
Die Bestimmung der Gesamtzellzahl (GZZ) ist in vielen Habitaten eine etablierte Methode zur Charak-
terisierung mikrobieller Biozönosen. Hierzu werden die Zellen meist mit Fluoreszenzfarbstoffen ange-
färbt und mikroskopisch analysiert (Knorr & Schell 1997, Cypionka 2010). Sie dient auch bei der 
Untersuchung von Einflüssen auf mikrobielle Lebensgemeinschaften in Biogasanlagen als Biomassepa-
rameter (Bengelsdorf 2011, Rademacher et al. 2012a). In Abbildung 5-9 sind die Gesamtzellzahlen von 
Perkolator- und Prozesswasserproben von Biogasanlagen im Normalbetrieb (Referenzansätze der 





Abbildung 5-9: Gesamtzellzahl im Normalbetrieb 
a) Gesamtzellzahlen (GZZ) der Perkolatorproben über die Dauer der Hydrolyse, analysierte Proben: Referenz-Proben 
(Substrat) der Beprobungsphasen C1 (C = Containeranlage, n = 2), F1–5 (F = Fassanlage, n = 14) und P (= Pilotanlage, 
n = 11) b) Gesamtzellzahlen von Prozesswasserproben (Ablauf Perkolator, Sp 1 und Sp 2), analysierte Proben: Referenz-
Proben der Beprobungsphasen C1 (C = Containeranlage, n = 8), F1–5 (F = Fassanlage, n = 60) und P (= Pilotanlage, 
n = 12). Die Standardabweichung ist mittels vertikaler Fehlerbalken aufgetragen. Logarithmische Skalierung der y-Achse. 
 
Die GZZ der Mikroorganismen der Perkolatorproben nahm bei der Fass- und Pilotanlage von Tag 
Null (Befüllung des Perkolators) bis zur Entleerung des Perkolators von im Mittel 4,4×109 Zellen/g TS 
auf 9,7×1010 Zellen/g TS um durchschnittlich das 22-fache zu. Dabei war innerhalb der ersten fünf 
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on des Festbettreaktors durch das Prozesswasser bedingt ist. Bei der Containeranlage ist eine stärkere 
Zunahme der GZZ zu verzeichnen, von 1,4×1010 Zellen/g TS auf 9,5×1011 Zellen/g TS. Die großen 
Differenzen in der GZZ des Eingangsmaterials (Tag Null) sind dabei v. a. auf die unterschiedlichen 
Silage-Chargen (Erntezeitpunkt, Silagealter und andere Qualitätsmerkmale) zurückzuführen 
(Kaltschmitt et al. 2001, Herrmann et al. 2007). Auf diesen Zusammenhang wird in Kapitel 5.6 detaillier-
ter eingegangen. Aufgrund der hohen Zellzahl des Eingangsmaterials des Containerversuches konnte so 
bis zum Ende der Hydrolyse ein mikrobielles Wachstum um das 66-fache detektiert werden. 
Die GZZ der Prozesswasserproben (Abbildung 5-9b) schwankten abhängig vom Anlagentyp um 
durchschnittlich 6,4×1011 Zellen/g TS (≙ 1,6×1010 Zellen/mL) in der Containeranlage, 
2×1011 Zellen/g TS (≙ 1,4×109 Zellen/mL) in der Fassanlage und 3×1011 Zellen/g TS 
(≙ 6,2×109 Zellen/mL) in der Pilotanlage. Dies ist vergleichbar mit den ermittelten Zellzahlen unter-
suchter Biogasanlagen bzw. Fermenter anderer Studien. So bestimmte Bengelsdorf (2011) in einer 
mehrstufigen Biogasanlage durchschnittlich 1,46×1010 Zellen/mL. Nettmann und Kollegen (2010) 
wiesen in sechs verschiedenen Biogasanlagen Gesamtzellzahlen im Bereich von 108 Zellen/mL nach 
und Krakat und Kollegen (2010) detektierten in einem 6 L-Laborreaktor im Mittel 3,2×1010 Zellen/mL 
Reaktorinhalt. Demirel und Kollegen (2009) konnten in einem anaerob betriebenen Fermenter im 
Labormaßstab über eine mehrmonatige Untersuchungsphase hinweg GZZ von durchschnittlich 
2,3×1010 Zellen/mL detektieren. Dies weist darauf hin, dass die Prozessflüssigkeit von Biogasanlagen 
im Normalbetrieb über eine anlagen- und/oder substratspezifische GZZ verfügt. Zudem kann durch 
die Bestimmung der GZZ die Biomassedynamik der Substratproben analysiert werden, sodass sich 
diese Methode bei den Untersuchungen als sensitiver Parameter erwiesen hat. 
5.2.1.3 Quantifizierung von Mikroorganismen in situ 
Zur detaillierteren Analyse der mikrobiellen Biomasse diente die Fluoreszenz in situ Hybridisierung 
(FISH). Mittels dieser Methode können Zellen einzelner Mikroorganismengruppen detektiert und 
quantifiziert werden. Da die ersten drei Phasen des Biogasprozesses von Vertretern der Bacteria und 
die letzte Phase von methanogenen Archaeen dominiert werden (Bauer et al. 2009), erfolgte zunächst 
eine grobe funktionelle Unterscheidung der mikrobiellen Gruppen in Bacteria und Archaea. Einzelne 
Proben wurden differenzierter analysiert und es erfolgte eine Unterscheidung zwischen verschiedenen 
Cellulose-abbauenden bakteriellen Gruppen – der Acetivibrio Gruppe, den Pseudomonadaceae, der 
Clostridium Gruppe und den Bacteroidetes – deren Vorkommen und Funktion schon in diversen Stu-
dien nachgewiesen wurden (Cirne et al. 2007, O’Sullivan et al. 2007, Doi 2008, Li et al. 2009, Hung et al. 
2011). Zudem fand eine  Differenzierung  zwischen  den  vier  abundantesten  methanogenen  Grup-
pen statt.  So  wurden  mittels  FISH  Vertreter  der  Methanobacteriaceae,  der Methanococcaceae,  der 
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Abbildung 5-10: Anteile der Bacteria und Archaea im Normalbetrieb 
a) Anteile der Bacteria und Archaea an der GZZ von Perkolatorproben (EIN = Eingangsmaterial, 
AUS = Ausgangsmaterial) und b) Verhältnis Archaea zu Bacteria von Perkolatorproben über die Dauer der Hydrolyse, 
analysierte Proben: Referenz-Proben (Substrat) der Beprobungsphasen C1 (C = Containeranlage, n = 2), F1–5 
(F = Fassanlage, n = 13) und P (= Pilotanlage, n = 11). c) Anteile der Bacteria und Archaea an der GZZ von Perkolator-
ablaufproben und d) Verhältnis Archaea zu Bacteria von Perkolatorablaufproben über die Dauer der Hydrolyse, analysier-
te Proben: Referenz-Proben der Beprobungsphasen C1 (C = Containeranlage, n = 4), F1–5 (F = Fassanlage, n = 25) und 
P (= Pilotanlage, n = 5). e) Anteile der Bacteria und Archaea an der GZZ von Prozesswasserproben (Speicher 2) und      
f) Verhältnis Archaea zu Bacteria von Prozesswasserproben (Speicher 2), analysierte Proben: Referenz-Proben der 
Beprobungsphasen C1 (C = Containeranlage, n = 4), F1–5 (F = Fassanlage, n = 25) und P (= Pilotanlage, n = 4). Die 
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Methanomicrobiales und der Methanosarcinales detektiert, welche nachweislich bei der Biogasbildung 
beteiligt sind (Bauer et al. 2009, Kaparaju et al. 2009).  
In Abbildung 5-10 sind die Anteile der Bacteria und Archaea an der GZZ von Perkolator- und Pro-
zesswasserproben von Biogasanlagen im Normalbetrieb (Referenzansätze der Beprobungsphasen C1, 
F1–5 und P) dargestellt. Im Perkolator lag der mittlere Anteil der Bacteria bei 48% im Substrat (Ein-
gangsmaterial) und 41% im Gärrest (Ausgangsmaterial). Der Anteil der Archaeen nahm im Laufe der 
Hydrolyse um durchschnittlich 11% zu, von 9% im Eingangsmaterial auf 21% im Ausgangsmaterial 
(Abbildung 5-10a). Dies wird in Abbildung 5-10b eingehender verdeutlicht. So lag das Verhältnis der 
Archaea zu den Bacteria gegen Ende der Verweildauer bei teilweise über 1, d. h. der Anteil der Archaea 
überstieg den der Bacteria. Dies weist auf einen weit fortgeschrittenen Abbau hin, sodass Bedingungen 
vorherrschen, die eine Ansiedlung methanogener Archaeen ermöglichen. Zwischen den verschiedenen 
Biogasanlagentypen sind tendenziell keine signifikanten Unterschiede in den Zellzahlen der Bacteria 
und Archaea zu verzeichnen, mit Ausnahme des Ausgangsmaterials der Pilotanlage. Dieses wies mit im 
Mittel 29% einen besonders geringen Anteil an Bacteria auf, was womöglich auf die verkürzte Verweil-
dauer des Substrates im Perkolator von 15 Tagen zurückzuführen ist. Der Anteil der Bacteria im Ablauf 
der Perkolatoren lag mit durchschnittlich 53% leicht über dem der Perkolatorproben. Der Anteil der 
Archaeen betrug im Mittel 12% und lies keinen Anstieg zum Ende der Hydrolyse erkennen (Abbildung 
5-10c). So lag das Verhältnis der Archaea zu Bacteria stets weit unter 1, im Mittel bei 0,22 (Abbildung 
5-10d). Auch hier waren keine signifikanten Unterschiede zwischen den Anlagentypen zu erkennen. 
Ähnliche mikrobielle Anteile konnten auch Li und Kollegen (2011) ermitteln. In der ersten Stufe eines 
zweiphasigen UASB-Reaktors haben sie Bacteria-Anteile von 68% und Archaea-Anteile von 28% 
detektiert, was einem Archaea:Bacteria-Verhältnis von etwa 0,4 entspricht. Vergleichbare Werte wurden 
im Speicher 2 ermittelt. Hier lag der durchschnittliche Anteil der Bacteria bei 50%. Der Anteil der 
Archaea wies mit im Mittel 18% leicht erhöhte Werte im Vergleich zum Prozesswasser vor der Methan-
stufe auf. Das Verhältnis der Archaea zu Bacteria mit 0,4 lässt jedoch darauf schließen, dass der Groß-
teil der Methanogenen wie angestrebt auf den Füllkörpern der Methanstufe immobilisiert blieb. Auch 
die Proben der Speicher 2 zeigten eine vergleichbare mikrobielle Zusammensetzung unabhängig vom 
Anlagentyp. 
Die Hydrolysestufe der Pilotanlage wurde hinsichtlich der Abundanz Cellulose-abbauender Mikroorga-
nismen detaillierter untersucht. In Abbildung 5-11 sind die Anteile der detektierten mikrobiellen Grup-








Abbildung 5-11: Anteile Cellulose-abbauender Mikroorganismen im Normalbetrieb 
Anteile von Vertretern der Clostridium Gruppe, der Bacteroidetes, der Acetivibrio Gruppe und Pseudomonadaceae an 
der GZZ von Perkolatorproben über die Dauer der Hydrolyse und die gemittelten Werte von Hydrolysatproben 
(Perkolatorablauf und Sp 1), analysierte Proben: Perkolatorproben (Substrat, n = 11) und Hydrolysatproben (n = 8) 
der Beprobungsphase P (= Pilotanlage). Die Standardabweichung ist mittels vertikaler Fehlerbalken aufgetragen. 
 
Die Clostridium Gruppe nahm mit durchschnittlich 37% bei den Perkolatorproben und 33% im Hydro-
lysat den größten Anteil ein. Darauf folgten Vertreter der Pseudomonadaceae mit 15% im Perkolator 
und 16% im Hydrolysat und die Acetivibrio Gruppe mit 10% auf dem Feststoff und 8% im Prozesswas-
ser. Der Anteil der Bacteroidetes war mit durchschnittlich 2% (Perkolatorprobe) bzw. 1% (Hydrolysat) 
sehr gering. Nach Beginn der Hydrolyse nahm die Abundanz der analysierten Gruppen zu, von anfäng-
lich 30% im Eingangsmaterial auf durchschnittlich 69%, die Verteilung der einzelnen Gruppen änderte 
sich jedoch wenig. So spiegelt die mikrobielle Zusammensetzung des Hydrolysats recht gut jene der 
Perkolatorproben wider (Abbildung 5-11). Da verschiedene Spezies von Clostridien in den ersten drei 
Phasen der Biogasbildung involviert sind (Aschmann et al. 2007, Cirne et al. 2007), ist die hohe Abun-
danz dieser Gattung in Biogasanlagen nicht überraschend. So konnten ähnlich hohe Anteile an Clostri-
dien auch in anderen Untersuchungen von Biogasanlagen festgestellt werden, wie etwa in einer Studie 
von Kröber und Kollegen (2009), die nach einer Metagenom Sequenzanalyse einer großtechnischen 
Anlage die Mehrheit der analysierten Sequenzen den Clostridia zuordneten. Burrell und Kollegen 
(2004) konnten mittels FISH zeigen, dass es sich beim Großteil der Bacteria auf den Oberflächen von 
Cellulosepartikeln um Clostridien handelt und schlossen daraus, dass sie womöglich die Schlüsselorga-
nismen für die Cellulolyse in Bioreaktoren darstellen. Obwohl Vertreter der Pseudomonadaceae zu den 
aeroben Nichtfermentierern zählen, wurden sie mehrfach auch in anderen Studien in anaeroben Fer-
mentern detektiert (Chanakya & Malayil 2012, Nelson et al. 2012, Ziemiński & Frąc 2012). Li und 
Kollegen (2009) vermuten darüber hinaus, dass bestimmte Vertreter der Pseudomonadaceae eine 
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Proben ist womöglich auch durch die offene Fahrweise der Perkolatoren bedingt, die einen Sauerstoff-
eintrag ermöglicht. Acetivibrio zählt ebenso zu den häufigst vertretenen Cellulose-abbauenden Mikroor-
ganismen in Biogasanlagen (Cirne et al. 2007, Li et al. 2009). In einer Analyse aller veröffentlichten 
Sequenzen von Mikroorganismen, die weltweit in anaeroben Reaktoren detektiert wurden, dominiert 
die Gattung Acetivibrio sogar in der Klasse der Clostridia (Nelson 2011). Vertreter der Bacteroidetes 
wurden auch häufig in Biogasanlagen nachgewiesen. Dies liegt vermutlich unter anderem daran, dass sie 
darauf spezialisiert sind komplexe organische Materialien, v. a. Proteine und Polysaccharide, abzubauen. 
Da sie als Gruppe vielfältige Biopolymere als Kohlenstoff- und Energiequelle nutzen können, reagieren 
sie sehr unempfindlich auf Änderungen im Substratangebot (Thomas et al. 2011, Kampmann et al. 
2012). In dieser Studie nahmen sie jedoch nur eine untergeordnete Rolle ein. 
In den Perkolatoren und im Prozesswasser wurde bei Normalbetrieb nur ein relativ geringer Anteil an 
Archaeen detektiert (durchschnittlich 12%, vgl. Abbildung 5-10). Exemplarisch wurde daher das Pro-
zesswasser der Speicher 2, mit einem leicht erhöhten Gehalt an Archaeen, detaillierter hinsichtlich der 
methanogenen Biozönose untersucht (Abbildung 5-12). 
Den größten Anteil an methanogenen Archaeen nahmen Vertreter der Methanosarcinales mit durch-
schnittlich 6% ein. Die Methanobacteriaceae, Methanococcaceae und Methanomicrobiales waren 
jeweils mit einem Anteil von etwa 3% vertreten. Vertreter der Methanosarcinales nutzen in Biogasanla-
gen hauptsächlich Acetat als Kohlenstoffquelle, weshalb die Gruppe als größtenteils acetoklastisch 
anzusehen ist. Die anderen drei untersuchten Gruppen hingegen verwerten v. a. Wasserstoff, Kohlen-
stoffdioxid und Formiat und zählen somit zu den hydrogenotrophen Methanogenen (Raskin et al. 1994, 
Karakashev et al. 2005). Somit wurden in dieser Studie im Prozesswasser etwa 9% hydrogenotrophe 
und 6% acetoklastische Methanogene detektiert, was nahe legt, dass in den untersuchten Biogasanlagen 
der hydrogenotrophe Methanbildungsweg leicht favorisiert wird. Dabei wiesen die mit der MSMX860-
Sonde hybridisierten Zellen, welche spezifisch für Methanosarcinales ist, zum überwiegenden Teil eine 
Stäbchenform auf und sind deshalb den Methanosaeta zuzuordnen (Kendall & Boone 2006). Ihre Domi-
nanz gegenüber morphologisch andersartiger Vertreter der Methanosarcinales, wie etwa Methanosarcina, 
lässt auf eine niedrige Acetat-Konzentration im System schließen, da Methanosaeta nur unter diesen 
Bedingungen einen Konkurrenzvorteil besitzen. Zur genauen Verifizierung der Verteilung von Metha-
nosaeta und Methanosarcina im System wären jedoch weitere Analysen mit gattungsspezifischen FISH-
Sonden nötig, wie etwa MX825 für Methanosaeta und MS821 für Methanosarcina (Raskin et al. 1994). Eine 
eingehendere Betrachtung der methanogenen Biozönose in der Methanstufe der untersuchten Anlagen 
ist in Kapitel 5.5 zu finden. 
 




Abbildung 5-12: Anteile methanogener Archaeen im 
Speicher 2 bei Normalbetrieb 
Durchschnittliche Anteile von Vertretern der Me-
thanobacteriaceae, der Methanococcaceae, der Methano-
microbiales und der Methanosarcinales an der GZZ, 
analysierte Proben: Prozesswasserproben (Sp 2) der 
Beprobungsphasen F3–4 (F = Fassanlage, n = 5) und P 
(= Pilotanlage, n = 3). Die Standardabweichung ist mittels 
vertikaler Fehlerbalken aufgetragen. 
 
5.2.2 Analyse mikrobieller Aktivität und Funktionspotentiale 
In den folgenden Unterkapiteln werden die Ergebnisse zur Analyse der Aktivität von Mikroorganismen 
von Biogasanlagen im Normalbetrieb beschrieben. 
5.2.2.1 Allgemeine heterotrophe Abbauaktivität 
Zur Analyse der heterotrophen Abbauaktivität in biologischen Systemen hat sich in der Praxis, insbe-
sondere der Abwasseranalytik, die Bestimmung der Esteraseaktivität bewährt. Neben Untersuchungen 
anderer ubiquitärer mikrobieller Enzyme, wie die der Phosphatase und Dehydrogenase, stellt sie eine 
schnelle und sensitive Methode zur Analyse der allgemeinen mikrobiellen Aktivität dar (Schnürer & 
Rosswall 1982, Valarini et al. 2003). In der Routineanalyse zur Überwachung von Biogasanlagen findet 
diese Methode jedoch bislang noch keine Anwendung. In Abbildung 5-13 ist die Esteraseaktivität von 
Perkolator- und Prozesswasserproben von Biogasanlagen im Normalbetrieb (Referenzansätze der 

























Abbildung 5-13: Esteraseaktivität im Normalbetrieb 
a) Esteraseaktivität von Perkolatorproben (EIN = Ein-
gangsmaterial, AUS = Ausgangsmaterial), analysierte 
Proben: Referenz-Proben (Substrat) der Beprobungspha-
sen C1 (C = Containeranlage, n = 2), F3–5 (F = Fassanla-
ge, n = 8) und P (= Pilotanlage, n = 11) b) Esteraseaktivi-
tät von Perkolatorablaufproben über die Dauer der 
Hydrolyse, analysierte Proben: Referenz-Proben der 
Beprobungsphasen C1 (C = Containeranlage, n = 4), F3–5 
(F = Fassanlage, n = 28) und P (= Pilotanlage, n = 5)      
c) Durchschnittliche Esteraseaktivität von Prozesswasser-
proben (Speicher 1 und 2), analysierte Proben: Referenz-
Proben der Beprobungsphasen C1 (C = Containeranlage, 
n = 4), F3–5 (F = Fassanlage, n = 26) und P 
(= Pilotanlage, n = 7). Die Standardabweichung ist mittels 
vertikaler Fehlerbalken aufgetragen. 
 
Die Enzymaktivität des Eingangsmaterials ist stark von der Silagequalität abhängig. Bei einer qualitativ 
hochwertigen Silage ist die mikrobielle Aktivität durch Selbstinhibierung der Mikroorganismen auf ein 
Mindestmaß reduziert (Kaltschmitt et al. 2001, Hertwig 2006). Bei schlechter Lagerung jedoch, wenn 
die Silage unzureichend verdichtet ist bzw. mit Sauerstoff in Kontakt kommt, kann es zur Vermehrung 
von Fäulnisbakterien, Schimmelpilzen und Hefen kommen und die Enzymaktivität weist erhöhte Werte 
auf (Schroeder 2004, Reeker et al. 2008). In dieser Studie zeigten vier von fünf frischen Maissilagen, die 
der Container- und Fassversuche, eine Esteraseaktivität von durchschnittlich 0,2 IU/g TS und eine 
Erhöhung der Aktivität um über das Achtfache im Gärrest (Ø 1,9 IU/g TS). So führten die Reaktivie-
rung der Mikroorganismen im Eingangsmaterial sowie die Inokulation durch das Prozesswasser zum 
Abbau des Substrates. Die Charge der Maissilage, die bei der Hydrolyse der Pilotanlage eingesetzt 
wurde, wies mit 3,5 IU/g TS einen stark erhöhten Wert auf, was ein Indiz für eine schlechte Lagerung 
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des Eingangsmaterials (Ø 1,6 IU/g TS, vgl. Abbildung 5-13a). Dies deutet darauf hin, dass die verwen-
dete Silage insgesamt einen reduzierten Energiegehalt aufwies. So war auch im Ablauf des entsprechen-
den Perkolators eine Abnahme der Esteraseaktivität mit der Zeit zu verzeichnen, von 83 auf 
48 IU/g TS (Abbildung 5-13b, P). Im Gegensatz dazu zeigten die Proben der Container- und der 
Fassanlage ihre maximale Esteraseaktivität erst später im Laufe der Hydrolyse, bei den Fassversuchen 
im Mittel am vierten Tag mit durchschnittlich 76 IU/g TS und bei den Containerversuchen am 13. Tag 
mit durchschnittlich 487 IU/g TS (Abbildung 5-13b, C und F). Damit wiesen die Proben der Contai-
neranlage über sechsfach höhere Esteraseaktivitäten auf. Bei der Analyse der Prozesswasserproben 
(Speicher 1 und 2) zeigte sich ein ähnlicher Unterschied zwischen den untersuchten Anlagen. So lag die 
mittlere Esteraseaktivität der Proben der Containeranlage mit 345 IU/g TS deutlich über der der Fass-
anlage mit durchschnittlich 11 IU/g TS und der Pilotanlage mit 66 IU/g TS (Abbildung 5-13c). Eine 
ähnliche Tendenz zeigte sich schon bei der Bestimmung der GZZ (vgl. Abbildung 5-9b, Seite 78). 
Auch hier wiesen die Proben aus der Fassanlage die geringsten Messwerte auf. Dies könnte an der 
kleinen Reaktorgröße und/oder an der leicht veränderten Verfahrensführung, aufgestautes Prozesswas-
ser im Perkolator und fehlender Rücklauf des Perkolatorablaufes, liegen. Die vergleichsweise geringe 
GZZ und Esteraseaktivität der Proben der Pilotanlage können womöglich, wie erwähnt, durch einen 
reduzierten Energiegehalt des eingesetzten Substrates und ein daraus resultierendes vermindertes 
Wachstum und eine verringerte Aktivität der Mikroorganismen erklärt werden. Im Vergleich zu ande-
ren verfahrenstechnischen Anlagen zum Abbau organischer Stoffe, wie Kläranlagen oder Anlagen zur 
Schlammstabilisierung, zeigten die hier untersuchten Biogasanlagen eine vielfach höhere Esteraseaktivi-
tät. So wurden in verschiedenen Studien zur mikrobiellen Aktivität im Belebtschlamm von Kläranlagen 
Werte zwischen 0,03 und 0,33 mmol/(g TS×h) detektiert (Nybroe et al. 1992, Frølund et al. 1995, 
Steinbrenner 2011). In dieser Studie betrug die mittlere Esteraseaktivität des Prozesswassers mit 
3,6 mmol/(g TS×h) das Zehn- bis Hundertfache. Dagegen ermittelten Oviedo sowie Sanchez und 
Kollegen in Untersuchungen zur aeroben Stabilisierung von Klärschlamm mikrobielle Aktivitäten 
zwischen 5 und 35 IU/g TS (Oviedo et al. 2005, Sánchez et al. 2006), was vergleichbar zu den Messwer-
ten der Fassanlage in dieser Studie ist. Da die mikrobielle Aktivität eng mit dem vorhandenen Sub-
stratangebot gekoppelt ist, gibt sie auch Hinweise auf den Abbaugrad des Substrates bzw. die Menge an 
ausgespülten organischen Kohlenstoffverbindungen aus dem Substrat. Diese können bspw. über den 
CSB des Prozesswassers bestimmt werden. Dabei ist der CSB der Sauerstoffbedarf, der für die chemi-
sche Umwandlung der organischen Kohlenstoffverbindungen erforderlich ist. In dieser Studie lag er im 
Mittel bei etwa 13.000 mg O2/L im Prozesswasser vor der Methanstufe (vgl. Anhang A-4) und bei etwa 
7.000 mg O2/L nach der Methanstufe und damit ebenso um ein Vielfaches höher als in Prozesswasser-
proben von Kläranlagen. Steinbrenner ermittelte z. B. CSB-Werte von 261 bis 570 mg O2/L in Zulauf-
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proben und 23 bis 59 mg O2/L in Ablaufproben kommunaler Kläranlagen (Steinbrenner 2011). Das 
entspricht etwa 2% des durchschnittlichen CSB in dieser Studie. 
5.2.2.2 Spezifische Hydrolaseaktivitäten 
Zur Analyse mikrobieller Abbauaktivitäten in der Hydrolysestufe können Hydrolyseraten verschiedener 
spezifischer Hydrolasen ermittelt werden. Aufgrund der energiehaltigen Inhaltsstoffe von Pflanzensila-
ge, größtenteils Zucker und Eiweiße, sind dabei u. a. die Protein- und Polysaccharid-abbauenden 
Hydrolasen von besonderem Interesse.  
In Abbildung 5-14 sind die durchschnittlichen Hydrolaseaktivitäten entsprechender Enzyme von 
Perkolatorproben von Biogasanlagen im Normalbetrieb (Referenzansätze der Beprobungsphasen C1, 
F3–5 und P) dargestellt. Da Maissilage einen mittleren Proteingehalt zwischen 7 und 10% an der TS 
aufweist (Beckmann & Kolbe 2002, Kolbe et al. 2006, Schieder et al. 2010) stellt u. a. die Proteolyse 
einen wichtigen Schritt im anaeroben Abbau dar. Dabei zählen Proteine zu den recht schnell hydroly-
sierbaren Komponenten (Lehtomäki et al. 2008) mit einer relativ hohen theoretischen Methanausbeute 
von etwa 477 L/kg oTS (Eder et al. 2009).  
In dieser Studie nahm die allgemeine Proteaseaktivität im Perkolator zunächst von durchschnittlich 
78 IU/g TS im Eingangsmaterial auf etwa 8 IU/g TS in den ersten zehn Tagen ab. Gegen Ende der 
Hydrolyse nahm sie erneut bis auf durchschnittlich 47 IU/g TS im Gärrest zu (Abbildung 5-14a). So 
war in den ersten Tagen die Hydrolyse der gut zugänglichen und leicht abbaubaren Proteine möglich 
und gegen Ende der Hydrolysedauer konnten auch die schwer zugänglicheren Proteine der pflanzlichen 
Zellwand abgebaut werden. Ferner könnte die erhöhte Proteaseaktivität gegen Ende der Hydrolyse auf 
den Abbau toter mikrobieller Zellen zurückzuführen sein (Parawira et al. 2005). Die Aktivität der 
Alanin-Aminopeptidase verhielt sich entgegengesetzt hierzu. Sie nahm von im Mittel 16 IU/g TS im 
Eingangsmaterial auf durchschnittlich 29 IU/g TS zwischen dem vierten und vierzehnten Tag zu und 
sank dann im Gärrest auf im Mittel 14 IU/g TS (Abbildung 5-14a). Die Bestimmung der Alanin-
Aminopeptidase stellt hierbei eine weitere Möglichkeit zur Analyse der proteolytischen Aktivität dar. 
Die Aminopeptidase spaltet sequenzspezifisch das N-terminale L-Alanin von der Peptidkette ab und ist 
als Exopeptidase in der Regel erst in der fortgeschrittenen Proteolyse aktiv (Bohley & Seglen 1992, 
Read & Skwierczynski 2007), was den verzögerten Anstieg der Aktivität erklärt. Weiterhin ist zu beach-
ten, dass Proteasen sowohl pflanzliche als auch mikrobielle Proteine bzw. Enzyme, wie auch bspw. 
sekretierte Hydrolasen, abbauen, welche in Anlagen mit hoher mikrobieller Aktivität in großen Mengen 
vorhanden sind. Dies konnte schon anhand der Esteraseaktivität erläutert werden (vgl. Abbildung 5-13, 
Seite 85). Somit gibt die proteolytische Aktivität nicht zwangsläufig die genaue Hydrolyserate des 
Substrates wieder.  





Abbildung 5-14: Hydrolaseaktivitäten von Perkolatorproben im Normalbetrieb 
a) Durchschnittliche Protease- und Alanin-Aminopeptidaseaktivität von Perkolatorproben über die Dauer der 
Hydrolyse, analysierte Proben: Referenz-Proben (Substrat) der Beprobungsphasen C1 (n = 2), F3–5 (n = 8) und P 
(n = 11) b) Durchschnittliche Amylase-, Cellulase- und Xylanaseaktivität von Perkolatorproben über die Dauer der 
Hydrolyse, analysierte Proben: Referenz-Proben (Substrat) der Beprobungsphasen C1 (n = 2), F3–5 (n = 8) und P 
(n = 11). Die Standardabweichung ist mittels vertikaler Fehlerbalken aufgetragen. 
 
In Abbildung 5-14b sind die Aktivitätsprofile der Polysaccharid-hydrolysierenden Enzyme gezeigt. 
Maissilage hat mit etwa 70–74% einen sehr hohen Kohlenhydratanteil an der TS. Unter den vergärba-
ren Zuckern macht Stärke, die sich v. a. in den Maiskörnern befindet, mit 38% den größten Anteil aus. 
Daneben sind Cellulose mit etwa 19% und Hemicellulose, wie Xylan, mit ca. 17% Anteil in der Zell-
wand der gesamten Pflanze vorzufinden (Schober 2008, Weißbach 2009). Stärke zählt zu den leicht 
abbaubaren Polysacchariden. Da Hemicellulose und Cellulose zunächst aus dem Ligno-Cellulose-
Komplex gelöst werden müssen, sind sie unter den schwer abbaubaren Polysacchariden einzuordnen 
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(Eder et al. 2009). In dieser Studie konnten die maximalen Enzymaktivitäten der untersuchten Polysac-
charasen jeweils innerhalb der ersten drei Tage der Hydrolyse verzeichnet werden. Die Amylaseaktivität 
stieg auf bis zu 39 IU/g TS. Die Cellulase wies ein Aktivitätsmaximum von 15 IU/g TS und die Xyla-
nase von 10 IU/g TS auf.  
In Abbildung 5-15 sind die durchschnittlichen Hydrolaseaktivitäten der untersuchten Enzyme von 
Perkolatorablaufproben von Biogasanlagen im Normalbetrieb (Referenzansätze der Beprobungsphasen 




Abbildung 5-15: Hydrolaseaktivitäten von Perkolatorablaufproben im Normalbetrieb 
a) Durchschnittliche Protease- und Alanin-Aminopeptidaseaktivität von Perkolatorablaufproben über die Dauer der 
Hydrolyse, analysierte Proben: Referenz-Proben der Beprobungsphasen C1 (n = 4), F3–5 (n = 28) und P (n = 5) 
b) Durchschnittliche Amylase-, Cellulase- und Xylanaseaktivität von Perkolatorablaufproben über die Dauer der 
Hydrolyse, analysierte Proben: Referenz-Proben (Substrat) der Beprobungsphasen C1 (n = 4), F3–5 (n = 28) und P 
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Die maximale Aktivität der allgemeinen Proteasen der Ablaufproben konnte leicht verzögert zu den 
Proben aus dem Perkolator zwischen dem vierten und sechsten Tag ermittelt werden und betrug im 
Mittel 347 IU/g TS. Insgesamt wiesen die allgemeine Proteaseaktivitäten größere Schwankungen auf 
und stiegen gegen Ende der Hydrolyse nicht erneut stark an. Die Aminopeptidase zeigte eine ver-
gleichsweise konstant geringe Aktivität von durchschnittlich 40 IU/g TS (Abbildung 5-15a).  
Die Aktivitätsmaxima der Polysaccharasen der Ablaufproben traten ebenfalls leicht verzögert zu denen 
der Perkolatorproben ein. Die Amylaseaktivität stieg zwischen dem vierten und sechsten Tag auf bis zu 
38 IU/g TS. Die Cellulase wies zwischen dem ersten und dritten Tag ein Aktivitätsmaximum von 
20 IU/g TS auf und die Xylanase zeigte zwischen dem ersten und zehnten Tag eine erhöhte Aktivität 
von durchschnittlich 14 IU/g TS (Abbildung 5-15b). 
Mshandete und Kollegen (2008c) ermittelten bei der Analyse der Hydrolyse von Sisalblattresten in einer 
vergleichbaren Anlage ähnliche Aktivitätsprofile. Alle dort untersuchten Hydrolasen (Filterpapier-
Cellulase, Carboxymethyl-Cellulase, β-Glucosidase, Amylase, Pectinase, Xylanase und Protease) zeigten 
ein Aktivitätsmaximum innerhalb der ersten sieben Tage der Fermentation. Dabei lagen die Hydrolase-
aktivitäten im Ablauf des Hydrolysereaktors etwa zwischen 0,1 bis 2,8 IU/mL, was vergleichbar mit 
den Messwerten dieser Studie ist, in der Enzymaktivitäten von im Mittel 0,1 bis 2,0 IU/mL bestimmt 
wurden. Parawira und Kollegen (2005) hingegen konnten bei der Untersuchung der Hydrolyse von 
Kartoffelabfällen zeigen, dass die Hydrolasen auch noch nach 30 bis 50 Tagen eine erhöhte Aktivität 
aufweisen können. Die Aktivität der analysierten Enzyme (Amylase, Carboxymethyl-Cellulase, Filterpa-
pier-Cellulase, Pectinase, Xylanase und Protease) variierte hierbei zwischen unter 0,001 bis etwa 
4 IU/mL. So scheinen die enzymatischen Aktivitätsprofile stark von der Art des Substrates abhängig zu 
sein. Schon die Form des Substrates bzw. die Länge der Substratfaser hat Auswirkungen auf die Ab-
baubarkeit. Da bspw. kleinere Partikel den Mikroorganismen eine vergrößerte verfügbare Oberfläche 
bieten, erhöht dies die mikrobielle Abbaubarkeit des Substrates (Mshandete et al. 2006). Die gehäckselte 
Form der Maissilage erleichtert in dieser Studie den Angriff der Hydrolasen, sodass auch die schwer 
abbaubaren Bestandteile Cellulose und Xylan innerhalb der ersten Tage der Fermentation aufgeschlos-
sen werden können. 
5.2.2.3 Mikrobielle Atmungsaktivität 
Die Bestimmung der Atmungsaktivität nach vier Tagen (AT4) findet v. a. bei der Untersuchung der 
biologischen Stabilität und Beurteilung der Deponiefähigkeit von Feststoffen Anwendung. Sie dient 
hierbei als Maß für die aerobe biologische Abbaubarkeit (AbfablV 2001, Heerenklage 2010). Sie wird 
jedoch auch bei der Untersuchung der Gärreste von Biogasanlagen eingesetzt (Loock et al. 1999, 
Vollmer 2000). In dieser Arbeit diente die Bestimmung der AT4 als Indikator für den potentiellen 
aeroben Abbau der Feststoffproben aus der Hydrolysestufe (Ein- und Ausgangsmaterialien). In Abbil-
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dung 5-16 sind die durchschnittlichen Atmungsaktivitäten (AT4) der Silageproben von Biogasanlagen 
im Normalbetrieb (Referenzansätze der Beprobungsphasen F1–5 und P) veranschaulicht. 
 
 
Abbildung 5-16: Atmungsaktivität nach vier Tagen 
von Perkolatorproben im Normalbetrieb 
Durchschnittliche Atmungsaktivität von Ein- und Aus-
gangsmaterial (EIN, AUS), analysierte Proben: Referenz-
Proben der Beprobungsphasen F1–5 (F = Fassanlage, 
n = 14) und P (= Pilotanlage, n = 3). Die Standardabwei-
chung ist mittels vertikaler Fehlerbalken aufgetragen. 
 
Die Proben des Eingangsmaterials (frische Maissilage) wiesen mit durchschnittlich 29 mg O2/g TS stets 
eine niedrigere AT4 auf als die des Ausgangsmaterials (Gärrest). Dies lässt sich aus der geringen Zell-
dichte an Mikroorganismen des Eingangsmaterials erklären. Da im Rahmen der Analyse keine Inokula-
tion sowie keine Zugabe eines künstlichen Substrates stattfindet und die frische Maissilage weitestge-
hend unaufgeschlossen war, da sie durch den Silierungsprozess konserviert wurde, war die mikrobielle 
Aktivität vergleichsweise gering. Durch die Perkolation des Prozesswassers in der Biogasanlage wurden 
die Perkolatoren beimpft und die Werte der AT4 der entsprechenden Proben stiegen. Die durchschnitt-
liche AT4 des Ausgangsmaterials der Fassversuche lag mit 63 mg O2/g TS deutlich unter der der Pilot-
anlage mit 610 mg O2/g TS. So war auch die AT4 des Eingangsmaterials der Fassversuche mit 
20 mg O2/g TS deutlich niedriger als die der Pilotanlage mit 67 mg O2/g TS. Schon bei der Bestim-
mung der GZZ und der Esteraseaktivität nahmen die Analysewerte der Pilotanlage eine Sonderstellung 
ein. Dies ist womöglich, wie bereits erwähnt, auf den reduzierten Energiegehalt des eingesetzten Sub-
strates bei der Pilotanlage zurückzuführen, der vermutlich aus einer nicht optimalen Silierung resultier-
te, was die erhöhte AT4 des Eingangsmaterials erklären würde. Das daraus resultierende verminderte 
Wachstum und die verringerte Aktivität der Mikroorganismen hat eine verlangsamte Hydrolyse des 
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stoff-Verbindungen vorhanden ist, die noch potentiell hydrolysiert werden könnten. So zeigt sich, je 
höher der mittlere Sauerstoffverbrauch nach vier Tagen im Gärrest, desto unvollständiger der Abbau 
der organischen Substanz bzw. die Hydrolyse des Substrates und desto höher das Restgaspotential. So 
konnten Kim und Kollegen (2011) sowie Cossu und Raga (2008) eine Korrelation (r2 = 0,79 bzw. 0,80) 
zwischen der AT4 und dem anaeroben Gasbildungspotential (GB21) feststellen. Die Bestimmung der 
anaeroben Respiration bzw. des Biogasbildungspotentials stellt, wie in Kapitel 5.1.4 erwähnt, eine sehr 
sensible Methode dar, die zudem eine lange Inkubationszeit erfordert, sodass die AT4 eine einfachere 
und schnellere Möglichkeit zur Beurteilung des Gasbildungspotentials repräsentiert. Durch Bestim-
mung der Atmungsaktivität des Eingangsmaterials lässt sich zudem die Güte des Substrates ermitteln. 
Im Gegensatz zur Bestimmung der Esteraseaktivität, in der nur die Exoenzyme analysiert wurden, die 
zur Zeit der Probenahme frei vorlagen, wird bei der AT4 das mikrobielle Aktivitätspotential ermittelt. 
So haben die Mikroorganismen im Batchversuch, sowie auch in der Biogasanlage, Zeit sich an die 
neuen Bedingungen anzupassen und ihren Stoffwechsel zu aktivieren. Je höher die AT4, desto höher ist 
der Stoffumsatz welcher auf eine höhere Zelldichte an Mikroorganismen, welche am Zersetzungspro-
zess beteiligt sind, bzw. auf ein nährstoffreicheres Substrat schließen lässt. Die Bedeutung der AT4 des 
Eingangsmaterials wird in Kapitel 5.6 eingehender erläutert. 
Arnold (2009) konnte für Gärreste, bestehend aus verschiedenen Schlämmen von Biogasanlagen, eine 
AT4 von sieben bis 22 mg O2/g TS bestimmen. Deublein und Steinhauser (2011) beschrieben für 
Gärreste aus Biogasanlagen, die mit Bioabfall als Substrat betrieben wurden, Messwerte zwischen zehn 
und 25 mg O2/g TS. Binner und Kollegen (2012) ermittelten für Gärreste sogar Atmungsaktivitäten 
zwischen etwa 30 und 100 mg O2/g TS. So liegen die Atmungsaktivitäten der Ausgangsmaterialien der 
Fassversuche auch etwa in diesem Bereich. Jedoch die Gärreste der Pilotanlage wiesen wie bereits oben 
aufgeführt einen stark erhöhten Wert auf, sodass dort von einer unzureichenden Hydrolyse auszugehen 
ist. Da die Verweildauer des Substrates im Perkolator der Pilotanlage jedoch verkürzt war, nur 15 Tage 
im Vergleich zu 20 bis 22 Tage in der Container- bzw. Fassanlage, ist dies ebenso eine Erklärung für die 
erhöhte restliche Atmungsaktivität. 
5.3 Überwachung der Biogasanlage bei Störfällen 
Die Eignung eines Parameters zum Überwachen von Biogasanlagen ist v. a. davon geprägt, ob durch 
ihn auch effektiv Störungen im Prozess detektiert werden können. Daher wurden mehrere Testreihen 
zur Erprobung der Auswirkungen von Störfällen bzw. Verfahrensmodifikationen auf verschiedene 
mikrobielle Parameter durchgeführt. Die Ergebnisse und Tendenzen der Analysen werden im Folgen-
den erläutert. 
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5.3.1 Prozessstörung durch Pumpenausfall 
In der Beprobungsphase C3 kam es inmitten des Untersuchungszeitraumes zu einer Störung (Ausfall 
der Pumpe zur Beschickung der Methanreaktoren), sodass an diesem Tag die Zulaufrate der Methanre-
aktoren um 30% reduziert war. Technische Störungen dieser Art sind v. a. bei landwirtschaftlichen 
Biogasanlagen nicht selten und können bei längerem Auftreten große Folgen für die Mikroorganismen 
haben, da die Substratzufuhr und somit das Prozessgleichgewicht gestört wird. In Abbildung 5-17 sind 
zur Veranschaulichung die Auswirkungen dieser Prozessstörung auf ausgewählte Parameter des Spei-
cher 2 (2B21) dargestellt.  
 
 
Abbildung 5-17: Auswirkungen verschiedener Parameter des Speicher 2 auf einen Pumpenausfall 
Messwerte verschiedener Parameter des Speicher 2 während der Beprobungsphase C3 gegen die Dauer der Hydroly-
se im Perkolator, Pumpenausfall am 8. – 9. Tag der Hydrolyse, dargestellte Parameter: mittlerer Methanreaktorzulauf 
(n = 44), Verhältnis Archaea zu Bacteria, Gesamtzellzahl (GZZ) und Esteraseaktivität (jeweils n = 6). Die Stan-
dardabweichung ist mittels vertikaler Fehlerbalken aufgetragen. 
 
Die mittlere Zulaufrate der Methanreaktoren betrug im Untersuchungszeitraum etwa 22 m3/d, was 
einer CSB-Raumbelastung von durchschnittlich 31 kg CSB/m3×d entsprach. Am Tag neun der Hydro-
lyse des untersuchten Perkolators sank die Zulaufrate der Methanreaktoren aufgrund des Pumpenaus-
falls auf 15 m3/d bzw. auf eine CSB-Raumbelastung von 24 kg CSB/m3×d. Dies hatte offenbar einen 
direkten Einfluss auf die Mikroorganismen. So kam es zu dieser Zeit im Speicher 2, Ablauf der Me-
thanreaktoren, zu einer starken Abnahme der Gesamtzellzahl und der mikrobiellen Aktivität sowie zur 
Verschiebung des Archaea:Bacteria-Verhältnisses von durchschnittlich 0,5 auf 2,3. Im Folgenden wird 
diese Thematik eingehender erläutert. Hierzu sind in Abbildung 5-18 die durchschnittlichen Messwerte 
der untersuchten Parameter relativ zur Referenz (keine Störung) der Beprobungsphasen C1 (Referenz) 
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Abbildung 5-18: Parameterabweichung bei Pumpenausfall 
Durchschnittliche Messwerte verschiedener Parameter relativ zur Referenz der Beprobungsphasen C1 (Referenz) 
und C3 (Pumpenausfall), Biomasseparameter: Anteil oTS an TS, Gesamtzellzahl (GZZ), Verhältnis Archaea zu 
Bacteria, Anteil Methanobacteriaceae, Methanococcaceae, Methanomicrobiales und Methanosarcinales, Aktivitätspa-
rameter: Aktivität der Esterase, Protease, Aminopeptidase, Amylase, Cellulase und Xylanase, analysierte Proben: 
Ausgangsmaterial der Perkolatoren (n = 3), Perkolatorablaufproben (n = 6) und Proben aus Speicher 2 (n = 6). Der 
Referenzwert liegt bei 100% (gestrichelte Linie). 
 
Auf den oTS-Abbau hatte der Pumpenausfall nur sehr geringe Auswirkungen. So lag der durchschnitt-
liche Anteil der oTS an der TS bei allen Probenahmestellen (Ausgangsmaterial- und Ablaufproben 
sowie Proben des Sp 2) nur etwa 4% über der Referenz. Die durchschnittliche Gesamtzellzahl lag 
jedoch bereits 22% unter dem der Referenz. Dies weist insbesondere bei dem Gärrest und den Ablauf-
proben des Perkolators auf ein reduziertes mikrobielles Wachstum bzw. eine Umverteilung der Mikro-
organismen in andere Systemeinheiten hin. Wie in Abbildung 5-17 zu sehen ist, bewirkte schon die 
leichte Schwankung der Zulaufrate einige Tage zuvor eine Reduktion der GZZ im Speicher 2. Dies 
lässt darauf schließen, dass die mikrobiellen Zellen vermehrt in den Methanreaktoren verweilen. Das 
Verhältnis der Archaea zu den Bacteria im Gärrest lag etwa 41% unter dem der Referenz, was darauf 
hindeutet, dass der Abbauprozess im Perkolator noch nicht so weit fortgeschritten war und den Me-
thanogenen daher geeignete Substrate zum Wachstum fehlten. Vermutlich wurden sie deshalb durch 
den Perkolator gespült, sodass das Archaea:Bacteria-Verhältnis im Ablauf des Perkolators um etwa 
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350% festgestellt werden (vgl. auch Abbildung 5-17). So scheint der reduzierte Zulauf der Methanreak-
toren und das daraus resultierende verminderte Substratangebot dazu geführt zu haben, dass ein großer 
Teil der Archaeen aus den Methanreaktoren gespült wurde. Dabei handelte es sich offenbar v. a. um 
Vertreter der Methanosarcinales, deren Anteil im Vergleich zu den Referenzproben um etwa 410% 
erhöht war. So konnten auch Muha und Wittum einen Zusammenhang zwischen einer reduzierten 
Zulaufrate bzw. Acetatkonzentration und dem verminderten Vorkommen von Acetatverwertern im 
Methanreaktor feststellen (Muha & Wittum 2012). Auch die Anteile der Methanomicrobiales und der 
Methanococcaceae waren überdurchschnittlich hoch, 99% bzw. 208% über dem Referenzwert. Der 
Anteil der Methanobacteriaceae lag jedoch etwa 78% unter dem der Referenz, sodass der Substratman-
gel für diese Mikroorganismen offenbar einen Konkurrenzvorteil darstellte. Die veränderte Zusammen-
setzung des Speicher 2, Zulauf der Perkolatoren, spiegelt sich auch im Ausgangsmaterial des Perkola-
tors wider. Der Anteil der Methanosarcinales lag dabei fast 40% über dem der Referenzproben. Die 
Anteile der Methanococcaceae, der Methanomicrobiales und der Methanobacteriaceae waren jedoch 
um 37%, 89% bzw. 95% reduziert. Auch die Enzymaktivitäten wiesen Unterschiede zur Referenz auf. 
So war die allgemeine mikrobielle Aktivität in allen Proben verringert, um 29% im Gärrest, 74% im 
Perkolatorablauf und um 76% im Speicher 2 (vgl. auch Abbildung 5-17). Dies ist sehr wahrscheinlich 
u. a. auf die verminderte mikrobielle GZZ zurückzuführen. Hingegen war die Aktivität der allgemeinen 
Protease, Aminopeptidase und Amylase im Gärrest erhöht und zwar um 157%, 14% bzw. 101%. Da 
diese Enzyme für die Hydrolyse von leicht abbaubaren Substraten verantwortlich sind, weist dies 
ebenso auf einen verlangsamten Abbau der Maissilage hin. So zeigten die Enzyme Cellulase und Xyla-
nase, die die schwer abbaubaren Substrate Cellulose und Xylan hydrolysieren, im Gärrest eine leicht 
reduzierte Aktivität relativ zur Referenz, 98% bzw. 92%. Im Ablauf konnte dabei für alle getesteten 
Hydrolasen eine reduzierte Aktivität festgestellt werden, die zwischen 14% bis 97% im Vergleich zur 
Referenz lag. Die Ergebnisse legen nahe, dass schon eine kurzfristige Reduktion der Methanreaktor-
Zulaufrate bzw. der CSB-Raumbelastung um 30% Auswirkungen auf die mikrobielle Biozönose der 
Methanstufe hat und diese sich in dem geschlossenen System auch in der Hydrolysestufe und dem 
Substratabbau widerspiegeln. So ist bekannt, dass unterbelastete Biogasreaktoren zwar i. d. R. einen 
stabilen Betrieb ermöglichen, die Produktivität jedoch stark eingeschränkt wird, da sie u. a. durch ein 
Prozessungleichgewicht niedrige Umsetzungsraten aufweisen (Stamatelatou et al. 1997, Boe 2006). 
5.3.2 Modifikation der Perkolationsrate 
Zur Analyse von Auswirkungen auf die mikrobielle Biozönose auf Modifikationen des Verfahrens 
wurden weiterhin einige Verfahrensabwandlungen getestet. In Beprobungsphase F1 wurde die Perkola-
tionsrate variiert, neben einer Rate von 6 L/(kg oTS×d), dem Referenzversuch, wurden auch die 
niedrigeren Perkolationsraten 3, 5 und 5,6 L/(kg oTS×d) getestet.  
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Die Bedeutung einer für das System gut angepassten Perkolationsrate liegt v. a. in der Abbaueffizienz 
begründet. Da bei Festbettreaktoren keine Durchmischung durch bspw. Rührwerke stattfindet, erfolgt 
der für den Abbau notwendige Kontakt von Mikroorganismen und Biomasse durch Rückmischung 
mittels Perkolation (Liebeneiner 2010). Die Perkolationsrate bestimmt dabei auch den Feuchtegehalt im 
Perkolator und damit die Hydrolyseeffizienz (Sanphoti et al. 2006). Die Gefahr einer zu starken Perko-
lation besteht allerdings in einer zu hohen Errosionsbelastung, die die Mikroorganismen vom Substrat 
löst und ausspült und dadurch die Abbauleistung verschlechtert. Bei einer sehr niedrigen Perkolations-
rate dagegen kommt es zur Akkumulation von Hydrolysespaltprodukten und Säuren, was wiederum die 
hydrolytisch wirksamen Mikroorganismen inhibiert (Buschmann & Busch 2009). Wie in Kapitel 5.2.1.1 
erwähnt, hängen die Perkolationsrate bzw. die hydraulische Verweilzeit in der Hydrolysestufe u. a. mit 
dem oTS-Abbau zusammen, sodass bei niedrigen Perkolationsraten möglicherweise ein verbesserter 
Substratabbau zu erwarten wäre. In Abbildung 5-19 sind die durchschnittlichen Messwerte verschiede-
ner Parameter relativ zur Referenz (keine Modifikation) der Beprobungsphase F1 dargestellt.  
 
 
Abbildung 5-19: Parameterabweichung bei modifizierter Perkolationsrate  
Durchschnittliche Messwerte verschiedener Parameter relativ zur Referenz der Beprobungsphase F1, getestete 
Perkolationsraten: 3, 5 und 5,6 L/(kg oTS×d), Referenz: 6 L/(kg oTS×d), Biomasseparameter: Anteil oTS an TS, 
Gesamtzellzahl (GZZ), Verhältnis Archaea zu Bacteria, Aktivitätsparameter: Atmungsaktivität (AT4), analysierte 
Proben: Ausgangsmaterial der Perkolatoren (n = 4) und Perkolatorablaufproben (n = 4). Der Referenzwert liegt bei 
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In diesem Versuch lag der Fokus auf der Hydrolysestufe, weshalb Gärreste aus den Perkolatoren und 
die entsprechenden Abläufe analysiert wurden. Entgegen den Erwartungen führte eine reduzierte 
Perkolationsrate nicht eindeutig zu einem verbesserten Abbau der oTS. So lag der Anteil der oTS an 
der TS im Gärrest sogar 1 bis 2% über dem der Referenz, wenngleich der Versuch mit einer Perkolati-
onsrate von 3 L/(kg oTS×d) eine erhöhte oTS-Auswaschung mit einem 28% höheren Anteil der oTS 
an der TS im Perkolatorablauf zeigte. Die Versuche mit einer Perkolationsrate von 5 bzw. 
5,6 L/(kg oTS×d) wiesen im Ablauf einen durchschnittlichen oTS-Anteil von 100% bzw. 105% im 
Vergleich zur Referenz auf. Die Gesamtzellzahlen des Ausgangsmaterials zeigten einen 21 bis 39% 
höheren Wert im Vergleich zur Referenz, was auf ein vermehrtes mikrobielles Wachstum durch die 
erhöhte hydraulische Verweilzeit hinweist (Liebeneiner 2010). Auch die GZZ der entsprechenden 
Abläufe waren um bis zu 6% erhöht. Dabei wies v. a. der Gärrest bei einer Perkolationsrate von 
5 L/(kg oTS×d) einen stark erhöhten Wert des Archaea:Bacteria-Verhältnisses auf, der 143% über dem 
der Referenz lag. Im Vergleich hierzu zeigten die Gärreste bei Perkolationsraten von 3 bzw. 
5,6 L/(kg oTS×d) erniedrigte Archaea:Bacteria-Verhältnisse auf, 75 bzw. 16% unter dem der Referenz. 
Dafür wurden in diesen Versuchen vermehrt Archaeen aus den Perkolatoren gespült, was sich in einem 
erhöhten Archaea:Bacteria-Verhältnis der Perkolatorabläufe zeigt, mit 71 bzw. 13% über dem der 
Referenz. Bei einer Perkolationsrate von 5 L/(kg oTS×d) lag das Archaea:Bacteria-Verhältnis des 
Ablaufes etwa 4% unter dem der Referenz, sodass hier von einem weit fortgeschrittenen Substratabbau 
auszugehen ist, der eine verstärkte Kolonisation von Archaeen in dem Perkolator ermöglichte. Auch 
die Atmungsaktivität nach vier Tagen lag bei diesem Versuch etwa 17% unter dem der Referenz und 
zeigte damit ein geringeres Restgaspotential, was wiederum auf eine effizientere Hydrolyse hindeutet. 
Der Versuch mit einer Perkolationsrate von 5,6 L/(kg oTS×d) zeigte im Vergleich zum Referenzver-
such ebenso eine um 11% erniedrigte AT4. Bei einer Perkolationsrate von 3 L/(kg oTS×d) konnte 
jedoch eine um 59% erhöhte AT4 festgestellt werden, sodass hier von einem unvollständigeren Umsatz 
der organischen Substanz auszugehen ist. Die mikrobiologischen Analysen lassen in diesem Versuch 
darauf schließen, dass die Substratumsetzung durch eine Verringerung der Perkolationsrate optimiert 
werden kann. Eine Perkolationsrate von 3 L/(kg oTS×d) scheint jedoch wiederum zu gering zu sein, 
was sich insbesondere in dem erhöhten Wert der AT4 zeigt. Hier wurden womöglich Abbauzwischen-
produkte im Perkolator akkumuliert (u. a. organische Säuren), was auch das geringe Archaea:Bacteria-
Verhältnis erklären würde. 
Bei der Analyse der kumulierten CSB-Auswaschung, also des effektiven CSB-Austrages durch die 
Hydrolyse, wies hingegen der Versuch mit einer Perkolationsrate von 5,6 L/(kg oTS×d) mit 
591 g CSB/kg oTS, dicht gefolgt von dem Referenzversuch mit 584 g CSB/kg oTS, den höchsten Wert 
auf. Die Versuche mit einer Perkolationsrate von 3 bzw. 5 L/(kg oTS×d) zeigten mit 471 bzw. 
405 g CSB/kg oTS eine deutlich geringere kumulierte CSB-Auswaschung. Auch Buschmann und Busch 
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zeigten bei der Vergärung von Maissilage in einer ähnlichen Anlage, dass durch vergleichsweise hohe 
Perkolationsraten, in diesem Fall 100 L/(kg oTS×d), erhöhte CSB-Erträge erzielt werden können 
(Buschmann & Busch 2009). Dabei ist jedoch zu beachten, dass bei einem weit fortgeschrittenen 
Substratabbau im Hydrolysereaktor und einer erhöhten Abundanz an Methanogenen die Biogasbildung 
schon im Perkolator einsetzten kann. Bei dem Versuch mit einer Perkolationsrate von 5 L/(kg oTS×d) 
lag die kumulierte Methanproduktion im Hydrolysegas bspw. mit 32 Nm3/kg oTS deutlich über der der 
anderen Versuche (16 bis 27 Nm3/kg oTS), was den entsprechenden CSB-Verlust im Ablauf erklärt. 
Bei einer offenen Hydrolyse ohne Gaserfassung ist eine Hydrolysegasbildung zu vermeiden, da dies 
einem Energieverlust entspricht. So ist die Wahl der optimalen Perkolationsrate auch sehr stark von der 
Verfahrensführung abhängig.  
5.3.3 Modifikation im Perkolator 
In der Beprobungsphase F2 wurden Modifikationen im Perkolator vorgenommen. So wurde dem 
Substrat (Eingangsmaterial) ein Additiv in Form von sensoPower® Starter zugegeben, welches durch 
verschiedene Inhaltsstoffe den Gärprozess optimieren soll. Weiterhin wurde in einem Perkolator 
Gärrest als Inokulum, zur Inokulation mit hydrolisierenden Mikroorganismen, zugesetzt. Zudem wurde 
die Hydrolyse im Fassversuch auch ohne aufgestautes Prozesswasser getestet, was, wie schon aus 
Vorversuchen bekannt war, zur mangelnden Durchfeuchtung des Substrates führen kann. In Abbil-
dung 5-20 sind die durchschnittlichen Messwerte verschiedener Parameter relativ zur Referenz (keine 
Modifikation) der Beprobungsphase F2 veranschaulicht. 
Wie schon bei den vorangegangenen Versuchen ermittelt, konnten bei dem Anteil der oTS an der TS 
im Vergleich zur Referenz nur geringe Abweichungen detektiert werden. So lag der oTS-Anteil im 
Gärrest der Versuche mit Additiven (sensoPower® bzw. Gärrest) bei etwa 100%. Bei dem Versuch 
ohne Aufstau konnte ein leicht erhöhter oTS-Anteil (um 6%) im Gärrest festgestellt werden. Auch die 
oTS-Anteile der Perkolatorabläufe wichen nur wenige Prozentpunkte vom Referenzwert ab. Hier zeigte 
der Ablauf des Versuches ohne Aufstau den niedrigsten oTS-Anteil, 9% unter dem der Referenz, 
sodass dies bereits ein Indiz für eine mangelnde Substratumsetzung darstellt. Durch das Additiv sen-
soPower® konnte eine Erhöhung der Gesamtzellzahl im Gärrest um etwa 10% ermittelt werden, durch 
die Inokulation des Substrates mittels Zugabe von Gärrest sogar um ca. 53%. Bei dem Versuch ohne 
Aufstau hingegen wies die GZZ des Ausgangsmaterials einen leicht erniedrigten Wert auf, 2% unter 
dem der Referenz. Bei den Perkolatorabläufen konnten nur sehr geringe Differenzen zur Referenz 
detektiert werden. Die GZZ lagen hierbei zwischen 102 und 103% im Vergleich zur Referenz. Bei dem 
Verhältnis der Archaea zu den Bacteria waren die Abweichungen zum Referenzversuch ungleich höher. 
So  konnte  in den  Gärresten eine Reduktion  dieses  Verhältnisses  festgestellt werden  –  um 37%  bei 




Abbildung 5-20: Parameterabweichung bei modifiziertem Perkolator  
Durchschnittliche Messwerte verschiedener Parameter relativ zur Referenz der Beprobungsphase F2, Modifikatio-
nen: sensoPower als Additiv, Gärrest als Inokulum, Fahrweise ohne Aufstau, Biomasseparameter: Anteil oTS an TS, 
Gesamtzellzahl (GZZ), Verhältnis Archaea zu Bacteria, Aktivitätsparameter: Atmungsaktivität (AT4), analysierte 
Proben: Ausgangsmaterial der Perkolatoren (n = 8) und Perkolatorablaufproben (n = 16). Der Referenzwert liegt bei 
100% (gestrichelte Linie). 
 
Zugabe von sensoPower®, um 11% bei Zugabe von Gärrest und um 76% bei dem Versuch ohne 
Aufstau. In den Perkolatorabläufen zeigten sich dagegen erhöhte Werte des Archaea:Bacteria-
Verhältnisses. Bei dem Versuch mit sensoPower® bzw. Gärrest als Additiv lag es jeweils etwa 63% über 
dem der Referenz und bei dem Versuch ohne Aufstau sogar 118% darüber. Da ebenso die AT4 der drei 
Versuche über dem Referenzwert lag, 26% bei Zugabe von sensoPower®, 9% bei Inokulation durch 
Gärrest bzw. 75% bei dem Versuch ohne Aufstau, lässt dies insbesondere bei dem Versuch ohne 
Aufstau vermuten, dass der Substratabbau im Vergleich zum Referenzversuch Mängel aufwies.  
Durch chemische Analysen konnte dies weitestgehend bestätigt werden. So lag die kumulative CSB-
Auswaschung bei den Versuchen mit sensoPower® als Additiv bzw. ohne Aufstau 8% bzw. 36% unter 
dem Referenzwert. Die kumulative CSB-Auswaschung des inokulierten Versuches wies hingegen einen 
18% höheren Wert auf. Der Gärrest dieses Versuches hatte eine deutlich höhere GZZ, was auch die 
erhöhte AT4 gegenüber der Referenz erklärt. Dies zeigt die ausgeprägte Abhängigkeit der AT4 von der 
GZZ. So lag die spezifische AT4 (AT4/Zelle) des inokulierten Versuches sogar 6% unter dem der 
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ob zur alleinigen Beurteilung der Substratverfügbarkeit bzw. dessen Energiegehaltes eine generelle 
Angabe der Atmungsaktivität durch das Verhältnis AT4/Zelle erfolgen sollte. So lag auch das kumulier-
te Methanvolumen im Perkolator mit Inokulation etwas über dem der Referenz (11%), obwohl das 
Archaea:Bacteria-Verhältnis in diesem Fall nicht auf eine erhöhte Abundanz an Archaeen hinwies. Eine 
mögliche Erklärung hierfür wäre, dass durch die Zugabe des Gärrestes u. a. gezielt methanogene Ar-
chaeen zugeführt wurden. Diese könnten so, womöglich im Biofilm des Gärrestes vor bspw. einem zu 
niedrigen pH-Wert geschützt, schon von Beginn der Hydrolyse an Biogas produzieren. Bei den Versu-
chen mit sensoPower® als Additiv bzw. ohne Aufstau lag das kumulierte Methanvolumen dagegen 
ebenso unter dem Referenzwert, 11% (sensoPower®) bzw. 58% (ohne Aufstau), sodass nur bei dem 
inokulierten Versuch von einem im Vergleich zum Referenzversuch leicht verbesserten Substratumsatz 
ausgegangen werden kann. 
Biogasadditive sind biologische oder chemische Zusatzstoffe, die die Biogasproduktion durch Stimula-
tion der mikrobiellen Aktivität erhöhen. Die Eignung eines Additivs ist dabei stark abhängig von der 
Art des Substrates und der Prozessführung (Yadvika et al. 2004).  
Das Biogasadditiv sensoPower® entwickelte sich aus dem pflanzlichen Futtermittelzusatzstoff Sangro-
vit® (gewonnen aus Macleaya cordata) heraus, welchem eine positive Wirkung auf die Mastleistung zuge-
schrieben wird (Spiekers et al. 2006). Neben Sangrovit® enthält sensoPower® noch spezielle Enzyme, 
Probiotika und Spurenelemente und soll damit die Abbaugeschwindigkeit eines Substrates bei der 
Vergärung erhöhen und gleichzeitig gezielt Bausteine und Zwischenprodukte der Essigsäurebildung vor 
weiteren unerwünschten Abbauprozessen schützen. sensoPower® Starter wirkt dabei v. a. positiv auf 
die Hydrolyse, Versäuerung und Essigsäurebildung. Eine Wirksamkeit im einstufigen Betrieb wurde 
nach Angaben des Herstellers von verschiedenen Instituten belegt (Phytobiotics 2013). In dieser Studie 
hatte das Additiv zwar einen positiven Effekt auf die mikrobielle Zellzahl, was u. a. auf die Probiotika-
zugabe zurückgeführt werden kann, eine verbesserte Substratumsetzung konnte jedoch nicht festge-
stellt werden. Dies könnte womöglich an einer zu geringen Dosierung des Additivs liegen. Da es vom 
Hersteller keine Dosierungsangabe für die hier angewandte Verfahrensführung gibt, sollte für weitere 
Analysen zunächst eine geeignete Dosierung des Additivs ermittelt werden. 
Es ist oft üblich den Abbauprozess mithilfe von mikrobiell angereichertem Material zu starten. Als 
Inokulum wird dabei meist Gärrest aus einer Biogasanlage oder Gülle verwendet. Die Zugabe von 
Impfgut kann sowohl die Gasausbeute und den Methangehalt im Biogas verbessern als auch die Ver-
weildauer des Substrates im Fermenter reduzieren (Yadvika et al. 2004). In der Hydrolysestufe von 
zweistufigen Anlagen ist dabei besonders die Inokulation von hydrolisierenden Bakterien bzw. von 
Hydrolasen von Bedeutung (Marín-Pérez & Weber 2012). Sowohl Sans (1995) als auch Linke und 
Kollegen (2006) zeigten, dass durch die Beimpfung des Substrates mit Gärrest (30 Ma.-%) die Methan-
produktion bei einstufigen Trockenvergärungsanlagen beschleunigt werden kann. Im Perkolationsver-
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fahren geschieht die Inokulation jedoch schon durch die Perkolation, wobei in zweistufigen Anlagen 
mit Prozesswasser aus der ersten und/oder zweiten Stufe perkoliert werden kann. So ist bei dieser 
Prozessvariante das Animpfen mit Gärrest nicht zwingend erforderlich (Schönberg & Linke 2009). 
Ähnlich wie in dieser Studie konnten auch Cysneiros und Kollegen (2011) bei einer zweistufigen Tro-
ckenvergärungsanlage mit Perkolationsverfahren nachweisen, dass der Hydrolysereaktor sowohl mit 
cellulolytischen als auch methanogenen Mikroorganismen inokuliert wird. Letztere entfalteten ihre 
Aktivität aber erst nachdem die Säurekonzentration reduziert war. Diese Studie zeigte jedoch, dass auch 
im Perkolationsverfahren die Substratumsetzung durch Beimpfung mit Gärrest intensiviert werden 
kann. 
Beim Aufstauverfahren wird das Substrat mit Gärflüssigkeit eingestaut und dadurch inokuliert. Damit 
sollen die Probleme der ungleichmäßigen Verteilung des Perkolats im Substratstapel, wie sie auch in 
Vorversuchen der Fassanlage beobachtet wurden, vermieden werden (Liebeneiner 2010). In dieser 
Studie konnte diese Problematik nochmals analysiert werden. Aufgrund der schlechten Verteilung des 
Perkolats und der daraus resultierenden reduzierten Substratumsetzung ist das Perkolationsverfahren 
bei den Fassreaktoren der Anlage offensichtlich nicht ausreichend, sodass sie wie beschrieben zusätz-
lich im Aufstauverfahren betrieben wurden. 
5.3.4 Modifikation des Speicher 2 
Zur Vermeidung eines Energieverlustes durch abgehendes Biogas sollte bei einer offenen Hydrolyse-
stufe, wie bspw. bei der Pilotanlage, sichergestellt werden, dass dort ausschließlich die Hydrolyse und 
Acidogenese stattfindet. Um zu analysieren wie die Methanogenen in der Hydrolysestufe zu unterdrü-
cken sind, wurde in den Beprobungsphasen F3–5 einer der Zuläufe, Speicher 2, über die gesamte 
Versuchsdauer hinweg durch einen statischen Mischer intensiv belüftet und ein anderer diskontinuier-
lich mit Antisept 33, einem sauren Desinfektionsmittel, versetzt. So sollten die methanogenen Mikroor-
ganismen weitestgehend inhibiert, die restlichen prozessfördernden Inhaltsstoffe des Zulaufes, wie 
bspw. freie Hydrolasen, jedoch möglichst unbeeinflusst bleiben. 
In Abbildung 5-21 sind die durchschnittlichen Messwerte verschiedener Parameter relativ zur Referenz 
(keine Modifikation) der Beprobungsphasen F3–5 dargestellt. Die Behandlung der Speicher 2 zeigte nur 
geringe Auswirkungen auf den oTS-Abbau des Substrates (vgl. Abbildung 5-21a). So lag der Anteil der 
oTS an der TS des Ausgangsmaterials des Versuches mit belüftetem Speicher 2 bei fast 100% und der 
des Versuches mit Antisept-Behandlung nur 2% über dem Referenzwert. Die Abläufe der Perkolatoren 
zeigten einen durchschnittlichen oTS Anteil knapp unter (-2% bei Belüftung) bzw. etwas über dem der 
Referenz (+10% bei Antisept). Die Proben aus Speicher 2 dagegen wiesen einen leicht erhöhten (+6% 
bei Belüftung) bzw. erniedrigten Wert im Vergleich zur Referenz auf (-8% bei Antisept). In der mikro-
biellen  GZZ schlugen sich die Modifikationen der Speicher 2  deutlicher nieder.  Bei dem Versuch  mit 






Abbildung 5-21: Parameterabweichung bei modifiziertem Speicher 2  
Durchschnittliche Messwerte verschiedener Parameter relativ zur Referenz der Beprobungsphasen F3–5, Modifikati-
onen: Belüftung bzw. Zugabe von Antisept 33 zu Sp 2 a) Biomasseparameter: Anteil oTS an TS, Gesamtzellzahl 
(GZZ), Verhältnis Archaea zu Bacteria, Anteil Methanobacteriaceae, Methanococcaceae, Methanomicrobiales und 
Methanosarcinales b) Aktivitätsparameter: Aktivität der Esterase, Protease, Aminopeptidase, Amylase, Cellulase 
sowie Xylanase und Atmungsaktivität (AT4), analysierte Proben: Ausgangsmaterial der Perkolatoren (n = 12), 
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Belüftung betrug die GZZ der Gärreste mit 101% zwar annähernd dem Wert des Referenzversuches, 
bei dem Versuch mit Antisept war die Zellzahl des Gärrestes jedoch um etwa 59% reduziert. Auch die 
Ablaufproben der Perkolatoren wiesen bei beiden Modifikationen erniedrigte GZZ im Vergleich zur 
Referenz auf, 86% bei Belüftung und 66% bei Antisept-Behandlung. Die Proben der Speicher 2 zeigten 
eine vergleichbare Entwicklung, 86% bei Belüftung und 70% bei Antisept-Behandlung im Vergleich 
zum Referenzwert. Dabei nahm im Speicher 2 das Verhältnis Archaea zu Bacteria um 24% (Belüftung) 
bzw. 6% (Antisept) ab. Bei den Gärresten lag das Archaea:Bacteria-Verhältnis 8% unter (Belüftung) 
bzw. 5% über (Antisept) dem Referenzwert. Die Abläufe der Perkolatoren wiesen Werte von 4% unter 
(Belüftung) bzw. 5% über (Antisept) der Referenz auf. So zeigte sich schon hier, dass sich die Auswir-
kungen der Modifikationen des Speicher 2 nicht zwangsläufig im Perkolator bzw. dessen Ablauf nieder-
schlagen. Die Zusammensetzung der methanogenen Biozönose im Speicher 2 hat sich durch dessen 
Belüftung bzw. durch die Behandlung mit Antisept 33 verändert. Bei dem Versuch des belüfteten 
Speicher 2 konnte eine Zunahme der Methanobacteriaceae um 21% im Vergleich zur Referenz ver-
zeichnet werden. Der Anteil der Methanococcaceae, Methanomicrobiales und Methanosarcinales nahm 
hingegen um 33, 15 bzw. 42% ab. Durch die Antisept-Zugabe konnte eine Reduktion aller untersuchter 
Methanogener im Speicher 2 beobachtet werden. Der Anteil der Methanobacteriaceae sank auf 27%, 
der der Methanococcaceae auf 0%, der der Methanomicrobiales auf 24% und der Anteil der Metha-
nosarcinales sank auf 40% im Vergleich zum Referenzwert. So konnte die bakterizide Wirkung des 
Antisept 33, insbesondere auf Vertreter der Methanococcaceae, bestätigt werden. Daneben wirkt 
Antisept 33 unspezifisch auch auf andere Mikroorganismen (Bacteria und Fungi, inkl. sporider Formen) 
letal (Ernst 2005), sodass es mit der Zeit zu einer Reduktion der GZZ kommt und das Ar-
chaea:Bacteria-Verhältnis nicht notwendigerweise beeinflusst wird. Jedoch wirkt Antisept 33 v. a. auch, 
wie in Kapitel 5.1.4 beschrieben, durch den Sauerstoffeintrag nach Zerfall des Wasserstoffperoxides 
und hat somit auf strikt anaerobe Mikroorganismen einen besonders stark letalen Effekt. Durch die 
kontinuierliche Belüftung des Speicher 2 konnte zudem eine Flockenbildung, vergleichbar den Be-
lebtschlammflocken in Abwasserbehandlungsanlagen (Röske & Uhlmann 2005), beobachtet werden. 
Solche mikrobiellen Aggregate sind eine nicht an Oberflächen gebundene Biofilmform, die von mikro-
biell gebildeten extrazellulären polymeren Substanzen zusammengehalten werden. In der Regel bilden 
sich innerhalb einer Biofilm-Flocke unterschiedliche Stoffkonzentrationen aus. So weist die Randzone 
höhere Substrat- und Sauerstoffkonzentrationen auf als der Kern (Steinbrenner 2011). Dies ermöglicht 
auch den anaeroben Mikroorganismen ein Überleben im Inneren der Flocke, sodass bei dem Versuch 
mit Belüftung eine geringere Reduktion der GZZ sowie der methanogenen Mikroorganismen beobach-
tet werden konnte. Rizzi und Kollegen (2006) beobachteten ebenso, dass nach Reduktion der Substrat-
zufuhr eines anaeroben Schlammbettreaktors Vertreter der Methanobacteriaceae die dominanten 
Methanogenen darstellten. In Kapitel 5.3.1, Prozessstörung durch Pumpenausfall, konnte eine ähnliche 
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Beobachtung gemacht werden. Da sich Methanogene aufgrund des Sauerstoffgradienten vorzugsweise 
im Kern der Biofilm-Flocken befinden, sind sie zwangsläufig auch dem Substratgradienten unterlegen, 
sodass sich womöglich deshalb die archaeelle Zusammensetzung in Richtung Methanobacteriaceae 
verschoben hat. Die Flockenbildung begründet auch die leicht erhöhte GZZ im Perkolator sowie die 
reduzierte GZZ des Ablaufes, da sich die Flocken auf dem Substrathaufen absetzen können und so 
weniger Zellen aus dem Perkolator gespült werden. 
In Abbildung 5-21b sind die durchschnittlichen Messwerte verschiedener Aktivitätsparameter relativ 
zur Referenz der Beprobungsphasen F3–5 gezeigt. Durch beide Modifikationen des Speicher 2 konnte 
eine Reduktion der allgemeinen heterotrophen Abbauaktivität (Esteraseaktivität) festgestellt werden. 
Bei Belüftung des Speicher 2 nahm die mikrobielle Aktivität der Proben um durchschnittlich 21% ab. 
Die Esteraseaktivität des Ausgangsmaterials war um 4% vermindert und die des entsprechenden Perko-
latorablaufes um 32%. Bei dem Versuch mit Antisept-Behandlung konnte eine Reduktion der Esterase-
aktivität von 23% (Sp 2), 52% (Gärrest) und 13% (Perkolatorablauf) beobachtet werden. Da die Estera-
se prinzipiell unter aeroben und anaeroben Bedingungen eine ähnlich hohe Aktivität aufweist (Obst 
1985, Frølund et al. 1995), ist die Verringerung der Esteraseaktivität in dieser Studie wahrscheinlich 
größtenteils auf die gleichzeitige Abnahme der GZZ zurückzuführen, was auch die Verminderung 
anderer Enzymaktivitäten erklärt. Zudem ist davon auszugehen, dass durch den Sauerstoffeintrag die 
Aktivität anaerober Mikroorganismen inhibiert wurde. Abgesehen von einer leichten Erhöhung der 
allgemeinen Proteaseaktivität des Perkolatorablaufes des Belüftungversuches, war die proteolytische 
Aktivität insgesamt bei beiden Verfahrensmodifikationen verringert. In den Gärresten konnte eine 
Reduktion der allgemeinen Proteaseaktivität im Vergleich zur Referenz um 28% (bei Belüftung) und 
45% (bei Antisept-Zugabe) festgestellt werden. Die Aktivität der Aminopeptidase wurde in diesen 
Proben um 41% (bei Belüftung) sowie 57% (bei Antisept-Zugabe) vermindert. Die allgemeine Pro-
teaseaktivität des Perkolatorablaufes betrug im Versuch mit Antisept-Behandlung 78% im Vergleich 
zum Referenzwert. Die Aktivität der Aminopeptidase der Ablaufproben zeigte eine Verminderung auf 
69% (bei Belüftung) bzw. auf 48% (bei Antisept-Zugabe). Auch Goel und Kollegen (1998) konnten bei 
der Analyse eines Sequencing-Batch-Reaktors (sequentiell beschickter Reaktor) unter aeroben Bedin-
gungen eine Reduktion der proteolytischen Aktivität um 40 bis 75% im Vergleich zur Aktivität unter 
anaeroben Bedingungen feststellen. Die Aktivitäten der untersuchten Polysaccharasen des Ausgangs-
materials waren, mit Ausnahme von der Amylaseaktivität im Antisept-Versuch mit einer Reduktion auf 
65%, alle leicht erhöht. Bei Belüftung des Speicher 2 konnte im Vergleich zum Referenzversuch eine 
Steigerung um 7% (Amylaseaktivität), 9% (Cellulaseaktivität) und 16% (Xylanaseaktivität) ermittelt 
werden. Nach Antisept-Behandlung des Speicher 2 zeigten die Gärreste eine durchschnittliche Erhö-
hung der Cellulase- bzw. Xylanaseaktivität um 7 bzw. 11%. Die Amylase- und Cellulaseaktivität der 
Ablaufproben waren bei beiden Verfahrensmodifikationen reduziert. Bei Belüftung konnte eine Ver-
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minderung um 29% (Amylaseaktivität) bzw. 13% (Cellulaseaktivität) festgestellt werden. Nach Anti-
sept-Behandlung betrug die Aktivität der Amylase des Perkolatorablaufes durchschnittlich 35% im 
Vergleich zur Referenz und die der Cellulase 75%. Die Xylanaseaktivitäten der Abläufe zeigten bei 
beiden Modifikationen im Vergleich zum Referenzwert eine Steigerung, um 17% (bei Belüftung) bzw. 
75% (bei Antisept-Zugabe). Der anaerobe Cellulose- bzw. Xylan-Abbau wird vorwiegend von anaero-
ben Bacteria durchgeführt, wohingegen der aerobe Abbau von Cellulose und Xylan neben einigen 
Vertretern der Bacteria, wie Pseudomonas und Actinomycetes, in erster Linie durch Pilze erfolgt 
(Pohlschröder et al. 1994, Heck et al. 2002). Pseudomonaden sind nachweislich in den untersuchten 
Anlagen vorhanden (vgl. Kapitel 5.2.1.3) und auch ein Vorkommen von Pilzen ist in Biogasanlagen 
weit verbreitet (Rajendran et al. 2011, Bengelsdorf et al. 2012), sodass die Erhöhung der Cellulase- und 
Xylanaseaktivität u. a. auf diese Mikroorganismen zurückgeführt werden könnte. Die mikrobielle 
Atmungsaktivität (AT4) des Ausgangsmaterials war hingegen auf 95% (bei Belüftung) bzw. auf 76% (bei 
Antisept-Zugabe) reduziert, sodass von einem geringeren Restgaspotential bzw. einem besseren Sub-
stratumsatz im Vergleich zur Referenz auszugehen ist. 
Da die Versuche der Beprobungsphasen F3–5 v. a. dazu dienten eine mögliche Inhibierung der Biogas-
produktion in der Hydrolysestufe zu analysieren, ist die kumulierte Hydrolysegasmenge, welche wäh-
rend der Hydrolyse im Perkolator gebildet wird, von besonderem Interesse. Durch beide Verfahrens-
modifikationen konnte eine Reduktion der kumulierten Hydrolysegasmenge verwirklicht werden. So lag 
diese 21% (bei Belüftung) bzw. 16% (bei Antisept-Zugabe) unter dem Referenzwert. Dies steht zudem 
im Einklang mit den Ergebnissen, die durch die anaeroben Respirationsmessungen von Proben der 
entsprechenden Speicher 2 ermittelt wurden (vgl. Kapitel 5.1.4). Die kumulierte Methanausbeute in der 
Hydrolysestufe wurde sogar um 63% (bei Belüftung) bzw. 55% (bei Antisept-Zugabe) im Vergleich zur 
Referenz verringert. Gleichzeitig konnte jedoch eine Erhöhung des CO2-Anteils im Hydrolysegas um 
205% (bei Belüftung) bzw. 9% (bei Antisept-Zugabe) beobachtet werden. Die verstärkte CO2-
Produktion deutet darauf hin, dass ein wesentlicher Anteil des Substrates aerob veratmet wurde. Dies 
erklärt sich durch den starken Sauerstoffeintrag in den Perkolator durch das O2-gesättigte Prozesswas-
ser nach Belüftung bzw. Antisept-Behandlung des Speicher 2. Bei der aeroben Atmung werden jedoch 
keine Gärungsprodukte, wie Alkohole und Säuren, gebildet, die für die Biogasproduktion essentiell sind 
(Röske & Uhlmann 2005). So konnte bei dem Belüftungsversuch zudem eine Reduktion der kumulier-
ten CSB-Auswaschung von 5% ermittelt werden. Bei dem Antisept-Versuch, welcher nur eine geringe 
Erhöhung des CO2-Anteils im Hydrolysegas aufwies, betrug die kumulierte CSB-Auswaschung dagegen 
109% im Vergleich zur Referenz. 
So konnten durch die Verfahrensmodifikationen die Methanogenen und damit die Hydrolysegasbildung 
inhibiert werden, die Folge war jedoch eine erhöhte aerobe Atmungsaktivität und ein damit einherge-
hender Energieverlust für die Biogasbildung. Die Behandlung mit Antisept 33 erzielte zwar eine leichte 
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Zunahme des CSB-Ertrages, jedoch kann die Rentabilität einer solchen Verfahrensmodifikation in 
Bezug auf die Kostenkalkulation bezweifelt werden. Zudem fehlt eine Analyse dieser Anwendung 
hinsichtlich der langfristigen Auswirkungen auf die einzelnen Prozessstufen. 
5.4 Überwachung der Biogasanlage mit HCH-belasteter Grassilage als Substrat 
In einem mehrmonatigen Zeitraum (Beprobungsphase C5) wurde ein Testprogramm zur Verwertung 
von Grasaufwuchs aus HCH-kontaminierten Flächen der Muldeaue bei Dessau durchgeführt. 
1,2,3,4,5,6-Hexachlorcyclohexan (HCH) ist ein monocyclischer chlorierter Kohlenwasserstoff. Fünf 
stabile Stereoisomere sind im technischen HCH in nennenswerten Mengen enthalten (65–70% α-, 7–
20% β-, 14–15% γ-, 6–10% δ- und 1–2% ε-HCH). Als Lindan wird das insektizid wirksame Produkt, in 
welchem mindestens 99% γ-HCH enthalten ist, bezeichnet. Bei der Herstellung von Lindan aus techni-
schen HCH fallen pro Tonne Lindan etwa neun Tonnen Abfallisomere an. Die Anwendung von 
Lindan ist heute nur noch stark eingeschränkt legal (Fiedler et al. 1993, Klimanek et al. 2000, UBA 
2010). 
In den Jahren von 1963 bis 1982 wurde in Bitterfeld (Sachsen-Anhalt) das Insektizid Lindan produziert. 
Das sehr umweltgefährdende β-HCH, ein Abfallprodukt der Lindan-Erzeugung, wurde damals über 
den Bach Spittelwasser in den Fluss Mulde abgeleitet. Durch Überschwemmungen des Auengebietes 
der Mulde stromabwärts von Bitterfeld kam es wiederholt zu einer Kontamination dieser Flächen mit 
schadstoffbelasteten Flusssedimenten. β-HCH kann aufgrund der geringen Flüchtigkeit und Wasserlös-
lichkeit und des langsamen Abbaus in der Natur noch viele Jahre gefährdend wirken, weshalb belastete 
Flächen nur beschränkt genutzt werden können. Schon 2010 konnte in einem gemeinsamen For-
schungsprojekt der Hochschule Anhalt und der Firma GICON GmbH die Reduktion von β-HCH im 
Biogasprozess im Labormaßstab nachgewiesen werden (Großmann et al. 2012, Kranert-Rydzy 2012). 
In dieser Studie sollte der potentielle mikrobielle Abbau des HCH bzw. die Verwertbarkeit von HCH-
kontaminierter Grassilage als Biogassubstrat untersucht werden.  
Da die Auenflächen seit längerer Zeit nicht mehr gemäht wurden, war der Anteil alten trockenen 
Grases in der 1. Charge (Frühjahrsmahd 2011) deutlich höher als bei der 2. Charge (Herbstmahd 2011). 
Aus diesem Grund war der Siliererfolg sehr minderwertig und der Gärprozess insuffizient. Die 
1. Charge wurde daher in der Analyse zur Eignung HCH-belasteter Grassilage als Biogassubstrat nicht 
berücksichtigt. 
5.4.1 Chemische Analysen 
Die Auenflächen bei Bitterfeld gelten als die am stärksten belasteten Flussauen in Deutschland. Neben 
der Einleitung von Abwässern der ansässigen chemischen Industrie und der einhergehenden Belastung 
mit HCH-Isomeren und anderer produktionsbedingter Abfallprodukte kam es dort zudem zur Anrei-
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cherung von Schadstoffen über den Sedimenteintrag aus dem Erzbergbau im Erzgebirge. Zu den 
relevanten Schadstoffen zählen somit u. a. auch Dioxine/Furane (polychlorierte Dibenzo-p-dioxine 
und Dibenzofurane) sowie Cadmium und Arsen (Hille et al. 1992, Lindemann 2000, Brandt 2003). Es 
ist zu beachten, dass Cadmium und Arsen ab bestimmten Konzentrationen, 0,01–0,02 mg/L bzw. 0,5–
1 mg/L, den mikrobiellen Substratabbau inhibieren und den Biogasprozess stören können (Mignone 
2005, Chen et al. 2008). Auf der anderen Seite sind auch ein Abbau der Dioxine/Furane bzw. eine 
Mobilisation der Schwermetalle während der Fermentation möglich, sodass diese über den anaeroben 
Abbau aus dem ökologischen Kreislauf gelöst werden könnten (Field et al. 1995, Lehtomäki 2006). 
Ferner gelten für Schadstoffe gewisse Grenzwerte, die bei einer Ausbringung von Gärresten, z. B. als 
Dünger, eingehalten werden müssen. Nutzungs- und schutzgutbezogene Bodenprüfwerte nach Rippen 
(1984) sowie Grenzwerte für die analysierten Schadstoffe nach der aktuellen Düngemittelverordnung 
(DüMV 2012) sind im Anhang A-5 aufgeführt. Aus diesen Gründen wurden die genannten Schadstoffe 
in die chemischen Analysen miteinbezogen. Da der Milchsäuregehalt Auskunft über den Konservie-
rungserfolg bei der Silierung gibt, gute Silagen sollten Konzentrationen im Bereich > 50 g/kg TS 
aufweisen (Scharf 2010), wurde auch dieser Parameter in die chemischen Analysen mitaufgenommen.  
In Abbildung 5-22 sind die durchschnittlichen Stoff-Konzentrationen der Grassilagen und Gärreste 
dargestellt. Die Analyse der Grassilage hinsichtlich der HCH-Isomere hat ergeben, dass α-, γ-, δ- sowie 
ε-HCH in so geringen Mengen vorkamen, dass sie nicht nachweisbar waren. Die Konzentrationen 
lagen für alle Silageproben unter der Bestimmungsgrenze von 0,05 mg/kg TS. Die durchschnittliche β-
HCH-Konzentration wies wie erwartet mit 0,7 mg/kg TS einen erhöhten Wert auf. In dieser Region 
wurden 1995 in Grasschnitt jedoch noch β-HCH-Konzentrationen von 3 bis 5 mg/kg TS detektiert 
(Schulz et al. 1997). Dies entspricht einer Reduktion der Schadstoffbelastung des Grases von bis zu 
86%. Dabei ist jedoch ein Schadstoffabbau während der Silierung nicht auszuschließen. Da die nut-
zungs- und schutzgutbezogenen Bodenprüfwerte zwischen 0,2 bis 2 mg/kg TS liegen (Rippen 1984), 
sollte eine Nutzung der Flächen bzw. des Aufwuchses in dieser Form weiter eingeschränkt bleiben. Die 
vorgefundenen HCH-Konzentrationen (max. ca. 1 mg/kg Frischmasse) lagen jedoch deutlich unterhalb 
der Konzentrations-Grenzen, die für eine Hemmung methanogener Mikroorganismen in der Literatur 
genannt werden. So haben Farghaly und Kollegen (1998) eine signifikante Wirkung auf die mikrobielle 
Aktivität des Bodens ab einer Konzentration von 10 mg γ-HCH pro kg Boden beschrieben. Quintero 
und Kollegen (2006) konnten darüber hinaus nachweisen, dass die hemmende Wirkung von β-HCH 
sowie anderer HCH-Isomere geringer ist und die minimale Hemm-Konzentration für die Biogasbil-
dung somit noch höher liegt, ab ca. 100 mg HCH-Isomer pro kg. Daher sollten der anaerobe Abbau 
bzw. die Biogasproduktion durch die HCH-Belastung der Grassilagen nicht beeinträchtigt sein. Viel-
mehr konnte nach  der Hydrolyse des Substrates eine Reduktion  des β-HCH um durchschnittlich  83% 




Abbildung 5-22: Stoffliche Analyse der Ein- und Ausgangsmaterialien 
Durchschnittliche Messwerte verschiedener Stoff-Konzentrationen der Feststoffproben aus Charge 2 der Bepro-
bungsphase C5 (Ein- und Ausgangsmaterial; EIN, AUS). Untersuchte Stoffe: β-HCH (n = 9; Einzelwerte, die unter 
der Bestimmungsgrenze lagen, wurden bei der Berechnung mit 0,05 mg/kg TS berücksichtigt), Arsen (n = 9), 
Cadmium (n = 9), Dioxine/Furane (n = 3) und Milchsäure (n = 7). Nutzungs- und schutzgutbezogene Bodenprüf-
werte (gelb) (Rippen 1984) sowie Grenz- (rot) (DüMV 2012) und Sollwerte (grün) (Scharf 2010) sind als horizontale 
Linien dargestellt. Die Standardabweichung ist mittels vertikaler Fehlerbalken aufgetragen. 
 
beobachtet werden, sodass im Mittel die β-HCH-Konzentration im Gärrest mit nur noch 0,1 mg/kg TS 
unter den nutzungs- und schutzgutbezogenen Bodenprüfwerten nach Rippen (1984) lag. Auch konnte 
keine Anreicherung von HCH-Isomeren im System beobachtet werden. 
Der durchschnittliche Arsengehalt der Grassilagen lag mit 9,1 mg/kg TS deutlich unter dem Grenzwert 
nach der aktuellen Düngemittelverordnung (40 mg/kg TS). Auch die Arsenkonzentration der Gärreste 
befand sich mit durchschnittlich 17,4 mg/kg TS unter dem Grenzwert, wies jedoch eine Erhöhung um 
91% auf. Eine ähnliche Beobachtung konnte bei der Analyse von Cadmium sowie der Dioxine/Furane 
gemacht werden. Die mittlere Cadmiumkonzentration der Grassilagen lag mit 1,3 mg/kg TS unter dem 
Grenzwert nach der aktuellen Düngemittelverordnung (1,5 mg/kg TS), drei von neun Silage-Proben 
lagen jedoch 8 bis 30% darüber. Die Gärreste wiesen im Mittel Cadmiumgehalte von 2,3 mg/kg TS auf. 
Dies entspricht einer Erhöhung von 73% und liegt über dem Grenzwert. Messwerte für Dioxi-
ne/Furane werden aufgrund der Vielzahl an relevanten Stoffen als Internationale Toxizitätsäquivalente 
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TEQ/kg TS auf (Maximalwert: 19,6 ng I-TEQ/kg TS). Sie lagen damit alle unter dem Grenzwert von 
30 ng I-TEQ/kg TS. Die ermittelte durchschnittliche Dioxin-Konzentration der Gärreste befand sich 
dagegen bei 42 ng I-TEQ/kg TS und lag somit nach einer Steigerung um fast 240% über dem Grenz-
wert. Weitere Analysen des Prozesswassers haben ergeben, dass in der Biogasanlage eine Entfrachtung 
der Gräser von Arsen und Cadmium sowie Dioxine/Furane erfolgte und eine Verlagerung und Anrei-
cherung im Prozesswasser stattfand (vgl. Anhang A-6). Somit kam es in den Gärresten zur Akkumula-
tion dieser Schadstoffe, auch aus vorangegangenen Fermentationen der Charge 1. Lehtomäki (2006) 
zeigte bei ähnlichen Versuchen, dass während der Acidogenese eine Mobilisation der Schwermetalle aus 
dem Substrat sattfindet und sich so während dieser Phase die Möglichkeit bietet Metalle vom Hydroly-
sat auszufällen, um sie dann aus dem System zu entfernen. Eine geeignete Entfrachtung von Arsen und 
Cadmium aus den internen Kreisläufen der in dieser Studie untersuchten Biogasanlage, die auch zu 
einer noch weitergehenden Schadstoffreduzierung in den Gärresten führen würde, muss noch entwi-
ckelt werden. Die Prozesswasseranalysen zeigten jedoch auch, dass die Schwermetall-Gehalte teilweise 
über den minimalen Hemm-Konzentrationen von 0,5–1 mg/L für Arsen und 0,01–0,02 mg/L für 
Cadmium lagen (Mignone 2005, Chen et al. 2008) und sie damit zu einer Inhibierung des Biogasprozes-
ses beigetragen haben könnten. Der mögliche anaerobe, mikrobielle Abbau der Dioxine/Furane über 
die reduktive Dechlorierung, die Substitution eines Chloratoms durch Wasserstoff (Bunge 2004), 
konnte in dieser Studie nicht festgestellt werden. Vielmehr kam es trotz schlechter Wasserlöslichkeit 
ebenfalls zu einer Akkumulation im System. 
Weiterhin war der durchschnittliche Milchsäuregehalt der Silage von 2,41 g/kg TS ein deutlicher Hin-
weis auf eine nur mittelmäßige Silierung – der angestrebte Gehalt liegt bei über 50 g/kg TS (Scharf 
2010). So waren ein Energieverlust des Substrates während der Silierung und eine verminderte Biogas-
ausbeute nicht auszuschließen. Ferner zeigte sich, je höher die β-HCH-Konzentration der Grassilage, 
desto niedriger der Milchsäuregehalt (vgl. Kapitel 5.6.1). Dies könnte auf eine Inhibierung der Milch-
säurebakterien durch β-HCH hindeuten und den mäßigen Silierungserfolg erklären. Ariño und Kolle-
gen (1993) konnten dagegen einen gesteigerten HCH-Abbau mit einer erhöhten Abundanz an Milch-
säurebakterien assoziieren, sodass diese womöglich die Milchsäuregärung zugunsten des HCH-Abbaus 
reduzierten. Eine andere mögliche Erklärung wäre die Umsetzung der Milchsäure durch andere β-
HCH-abbauende Bakterien. So konnten bspw. van Doesburg und Kollegen (2005) einen β-HCH-
Abbau durch Dehalobacter in Cokultur mit Sedimentibacter sp. nachweisen bei dem Milchsäure als Elektro-
nen-Donor fungierte. Insofern ist anzuraten die generelle Silierbarkeit der HCH-belasteten Grassilage 
zu überprüfen bzw. die Silierung, bspw. durch Zugabe von Additiven, zu optimieren. 
Die Auswirkungen der schadstoffbelasteten Silage auf die Hydrolyse hinsichtlich verschiedener chemi-
scher Parameter sind in Anhang A-7 veranschaulicht. Hier konnte schon zu Beginn der Hydrolyse ein 
stark erhöhter pH-Wert festgestellt werden. Dies ist ein Indiz dafür, dass auch schon die Silage (Ein-
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gangsmaterial) einen erhöhten pH-Wert aufwies, was sich durch den niedrigen Milchsäuregehalt erklä-
ren lässt. Auch der FOS/TAC-Wert war über den Beobachtungszeitraum vergleichsweise konstant und 
im Vergleich zur Vergärung von Maissilage in der gleichen Anlage um etwa 95% reduziert. Da ebenso 
der CSB einen verringerten Austrag aufwies, um 65% im Vergleich zur Fermentation der Maissilage, ist 
von einer geringeren Hydrolyseeffizienz mit erniedrigter Produktion an organischen Säuren auszuge-
hen. Ob dies allein auf die Silagequalität bezüglich des Energiegehaltes zurückzuführen oder durch eine 
reduzierte mikrobielle Aktivität aufgrund der Schadstoffbelastung bedingt ist, soll in den folgenden 
Kapiteln erörtert werden. 
5.4.2 Analyse der mikrobiellen Biomasse 
Die Untersuchung von Biomasseparametern sollte erste Hinweise auf die Vergärbarkeit von schad-
stoffbelasteter Grassilage geben. Die Resultate hierzu sind nachfolgend erläutert. 
5.4.2.1 Trockensubstanz 
Auch hier sollten die Trockensubstanz (TS) sowie die organische Trockensubstanz (oTS) einen schnel-
len Überblick über den Abbaugrad des Grassilage-Substrates liefern (Ott 2001, Wiese & König 2007, 
Lomborg et al. 2009). Zur Analyse der mikrobiellen Biomasse findet dieser Parameter nur indirekt 
Anwendung. In Abbildung 5-23 sind die Gehalte der Trockensubstanz (TS), der organischen Trocken-
substanz (oTS) sowie der Anteil der oTS an der TS der Beprobungsphase C5 (Charge 2) dargestellt.  
 
 
Abbildung 5-23: Trockensubstanz (TS und oTS) bei der Vergärung von HCH-belasteter Grassilage 
Durchschnittliche TS und oTS von Proben der 2. Charge der Beprobungsphase C5, analysierte Proben: Eingangsma-
terial (EIN, n = 9), Ausgangsmaterial (AUS, n = 9) – jeweils in % – bzw. von Perkolatorablaufproben (n = 34), 
Proben aus 2B16 (Sp 1, n = 18) und 2B21 (Sp 2, n = 18) – jeweils in g/L. Der Anteil der oTS an der TS ist in % 
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Der durchschnittliche TS-Gehalt des Substrates (Eingangsmaterial) lag bei 30% und damit an der 
unteren Grenze des optimalen Wertebereichs für Grassilage (Scharf 2010). Nach der Hydrolyse konnte 
eine Abnahme der TS um durchschnittlich 41% verzeichnet werden. Der Anteil der oTS reduzierte sich 
im Mittel von 24% im Eingangsmaterial um die Hälfte (12% im Ausgangsmaterial). Der Anteil der oTS 
an der TS der Feststoffe nahm im Laufe der Hydrolyse um etwa 16% ab. So konnten in den Gärresten 
noch im Mittel 69% oTS/TS ermittelt werden. In der Literatur werden dagegen bei der Fermentation 
von Grassilage in zweistufigen Biogasanlagen oTS-Abbauraten von 39% bis 60% beschrieben 
(Lehtomäki & Björnsson 2006, Cirne et al. 2007, Lehtomäki et al. 2008), sodass hier von einem reduzier-
ten Abbau ausgegangen werden kann. Die Prozesswasserproben (Perkolatorablauf, Speicher 1 und 2) 
zeigten alle eine ähnliche Zusammensetzung. So lag der TS-Gehalt im Mittel bei etwa 14 g/L, der oTS-
Gehalt bei ca. 5 g/L und der Anteil der oTS an der TS bei durchschnittlich 36%. 
5.4.2.2 Gesamtzellzahl 
Wie in den vorhergehenden Analysen gezeigt werden konnte, kann die mikrobielle Gesamtzellzahl 
(GZZ) die Biomassedynamik in Vergärungsanlagen gut widerspiegeln und gibt auch Hinweise auf 
Beeinträchtigungen im Biogasprozess. Daher diente sie auch bei der Untersuchung von schadstoffbe-
lasteter Grassilage als Biomasseparameter. In Abbildung 5-24 sind die GZZ von Proben der Bepro-
bungsphase C5 (Charge 2) illustriert.  
 
 
Abbildung 5-24: Gesamtzellzahl bei der Vergärung von HCH-belasteter Grassilage 
Durchschnittliche GZZ von Proben der 2. Charge der Beprobungsphase C5, analysierte Proben: Eingangsmaterial 
(EIN, n = 9), Ausgangsmaterial (AUS, n = 9), Perkolatorablaufproben (n = 34), Proben aus 2B16 (Sp 1, n = 18) und 
2B21 (Sp 2, n = 18). Die Standardabweichung ist mittels vertikaler Fehlerbalken aufgetragen. Logarithmische 
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Die durchschnittliche GZZ der Grassilagen betrug 5×108 Zellen/g TS und nahm bis zum Ende der 
Hydrolyse um das 26-fache auf im Mittel 1,3×1010 Zellen/g TS im Gärrest zu. Somit ist ein deutliches 
Wachstum der Mikroorganismen zu verzeichnen, was auf ein hinreichend großes Nährstoffangebot 
zurückzuführen ist. Im Vergleich hierzu wurden jedoch bei den Fermentationen von Maissilage in der 
Containeranlage auf den Feststoffproben etwa achtmal höhere Gesamtzellzahlen detektiert. Dabei wies 
schon die GZZ der frischen Maissilage einen durchschnittlich etwa neunmal höheren Wert auf. Die 
GZZ der Prozesswasserproben (Perkolatorablauf, Speicher 1 und 2) lag bei durchschnittlich 
1,2×1011 Zellen/g TS bzw. 1,8×109 Zellen/mL. Hier konnten bei der Vergärung von Maissilage über 
fünffach höhere GZZ ermittelt werden (vgl. Kapitel 5.2.1.2). Jedoch auch Witzig (2009) konnte bei der 
Analyse der Vergärbarkeit verschiedener Futtermittel zeigen, dass die mittlere Gesamtzellzahl des 
Gärgutes mit zunehmendem Grassilageanteil bzw. sinkendem Maissilageanteil im Substrat abnahm. 
Dies liegt u. a. im relativ hohen Stickstoffgehalt von Grassilage begründet, der im Fermenter zu einer 
hohen, die Mikroorganismen hemmenden Ammoniumkonzentration führen kann (Rösch et al. 2006). 
So kann an dieser Stelle nicht zwingend von einer Hemmung der Biozönose durch enthaltene Schad-
stoffe ausgegangen werden. 
5.4.2.3 Quantifizierung von Mikroorganismen in situ 
Zur eingehenderen Analyse der mikrobiellen Biozönose von schadstoffbelasteten Proben wurden diese 
mittels FISH-Analyse phylogenetisch charakterisiert und quantifiziert.  
In Abbildung 5-25 sind die durchschnittlichen Verhältnisse der Archaea zu Bacteria von Proben der 
Beprobungsphase C5 (Charge 2) veranschaulicht. Das Archaea:Bacteria-Verhältnis betrug bei der 
frischen Grassilage durchschnittlich 0,16 und nahm im Laufe der Hydrolyse um das 1,8-fache auf im 
Mittel 0,29 zu, was ein Hinweis auf einen fortschreitenden Substratabbau ist. Das Verhältnis lag im 
Gegensatz zu den Versuchen mit Maissilage als Substrat jedoch immer weit unter 1. Dies ist wahr-
scheinlich ebenso auf den erhöhten Stickstoffgehalt des Grases und der einhergehenden inhibierenden 
Wirkung des freigesetzten Ammoniums insbesondere auf die Methanogenen zurückzuführen 
(Karakashev et al. 2005). Das Verhältnis von Archaea zu Bacteria der frischen Grassilage war im Ver-
gleich zur Maissilage jedoch leicht erhöht (etwa 1,8-fach, vgl. Kapitel 5.2.1.3). Dies ist ein weiteres Indiz 
für eine mangelnde Silierungseffizienz des Grases. Aufgrund der geringen Milchsäureproduktion, vgl. 
Kapitel 5.4.1, fand nur eine mangelnde Inhibierung der Mikroorganismen statt. Durch die somit ermög-
lichte Substratumsetzung könnte sich auch ein geeignetes Milieu für die Archaea entwickelt haben. Das 
Verhälntis der Archaea zu Bacteria betrug im Perkolatorablauf sowie im Speicher 1 durchschnittlich 
0,18. Die Abnahme dieses Verhältnisses der Perkolatorablaufproben mit der Verweildauer des Substra-
tes im Reaktor (von durchschnittlich 0,20 zu Beginn auf im Mittel 0,12 am Ende der Hydrolyse) zeigt 
zudem, dass mit  der Zeit ein erhöhter  Anteil der  Archaeen  auf dem  Hydrolysesubstrat  immobilisiert 




Abbildung 5-25: Archaea:Bacteria-Verhältnis bei der Vergärung von HCH-belasteter Grassilage 
Durchschnittliches Archaea:Bacteria-Verhältnis von Proben der 2. Charge der Beprobungsphase C5, analysierte 
Proben: Eingangsmaterial (EIN, n = 9), Ausgangsmaterial (Aus, n = 9), Perkolatorablaufproben (n = 34), Proben 
aus 2B16 (Sp 1, n = 18) und 2B21 (Sp 2, n = 18). Die Standardabweichung ist mittels vertikaler Fehlerbalken 
aufgetragen. 
 
wurde. Das Archaea:Bacteria-Verhältnis im Speicher 2 war mit durchschnittlich 0,23 leicht erhöht, was 
auf den vermehrten Archaeen-Anteil in den Methanreaktoren zurückzuführen ist.  
Ausgewählte Proben wurden hinsichtlich der mikrobiellen Zusammensetzung detaillierter untersucht. 
In Abbildung 5-26 sind die Anteile der detektierten mikrobiellen Gruppen von Cellulose-Abbauern und 
Methanogenen an der GZZ von Proben der Beprobungsphase C5 (Charge 2) dargestellt. Wie auch 
schon bei der Analyse des Prozesses mit Maissilage als Substrat festgestellt wurde, nahmen Vertreter 
der Clostridium Gruppe mit durchschnittlich 29% den größten Anteil an der GZZ ein (Abbildung 
5-26a). Dieser lag im Perkolatorablauf etwa 7% höher als bei den Feststoffproben. Der Anteil der 
Bacteroidetes sank von etwa 4% auf der frischen Grassilage auf ca. 2–3%. Die Abundanz der Acetivibrio 
Gruppe betrug durchschnittlich 9% und die der Pseudomonadaceae 12%. In den analysierten Proben 
konnten somit etwa 53% der Mikroorganismen phylogenetisch zugeordnet werden. Bei der Analyse des 
Prozesses mit Maissilage als Substrat wurden hingegen bis zu 77% der Zellen durch die verwendeten 
FISH-Sonden erfasst. Bei dem Abbau des hier eingesetzten Substrats (Grassilage) ist demnach eine 
Vielzahl weiterer, an dieser Stelle nicht berücksichtigter, mikrobieller Vertreter beteiligt. Wang und 
Kollegen (2010) detektierten bspw. mittels 16S rRNA Sequenzanalysen, in einem ähnlichen System im 
Labormaßstab mit Grassilage als Substrat, neben Vertretern der Clostridia und Bacteroidetes auch 
einige mikrobielle Vertreter der Actinobacteria sowie der α-, β- und γ-Proteobacteria. Dabei konnten 
u. a. nahe Verwandtschaften zu Wasserstoff-oxidierenden Bakterien, wie Alcaligenes und Hydrogenophaga, 

































Abbildung 5-26: Anteile verschiedener Mikroorganismengruppen bei der Vergärung von HCH-belasteter 
Grassilage 
Durchschnittliche Anteile mikrobieller Gruppen von Proben der 2. Charge der Beprobungsphase C5, analysierte 
Proben: Eingangsmaterial (EIN, n = 9), Ausgangsmaterial (AUS, n = 9), Perkolatorablaufproben (n = 12) und Proben 
aus 2B21 (Sp 2, n = 18). a) Anteile von Vertretern der Clostridium Gruppe, der Bacteroidetes, der Acetivibrio Gruppe 
und Pseudomonadaceae an der GZZ. b) Anteile von Vertretern der Methanobacteriaceae, der Methanococcaceae, der 
Methanomicrobiales (Methanomicrobiaceae, -corpusculaceae und -planaceae) und der Methanosarcinales an der GZZ. 
Die Standardabweichung ist mittels vertikaler Fehlerbalken aufgetragen. 
 
Der Speicher 2 wurde weiterhin hinsichtlich der Abundanz methanogener Mikroorganismen untersucht 
(Abbildung 5-26b). Der Anteil der Methanobacteriales sowie der Methanomicrobiales lag jeweils durch-
schnittlich bei 2% an der GZZ. Die Methanococcaceae waren mit etwa 1% vertreten und die Metha-
nosarcinales mit ca. 3%. Damit betrug der Anteil der hydrogenotrophen etwa 5% und der der ace-
toklastischen Methanogenen ca. 3%. Insgesamt war die Abundanz der Methanogenen dieser Proben im 
Vergleich zum Prozess mit Maissilage als Substrat um etwa die Hälfte reduziert. Einige Monate zuvor 
fand jedoch im Rahmen der Beprobungsphase C4 eine Entleerung der Methanreaktoren statt, im Zuge 
dessen überschüssiger Bioschlamm entfernt und die Füllkörper gewaschen wurden und sich daraufhin 
die Biozönose der Methanstufe im Prozess der Entwicklung befand. Ein direkter Vergleich der Me-
thanstufe ist an dieser Stelle daher schwierig. Merlino und Kollegen (2012) untersuchten die Verände-
rungen der mikrobiellen Gemeinschaftsstruktur während der anaeroben Vergärung verschiedener 
Substrate in Batch Tests. Sie konnten bei Proben mit Gras als Substrat sowohl mittels DGGE- als auch 
qPCR-Analyse ebenfalls eine große Abundanz an Methanosarcinales nachweisen. Wang und Kollegen 
(2010) detektierten mittels 16S rRNA Sequenzanalysen im Gegensatz dazu zum Großteil Methanobac-
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5.4.3 Analyse mikrobieller Aktivität und Funktionspotentiale 
Nachdem die Untersuchungen zur mikrobiellen Biomasse keine eindeutigen Anzeichen für eine redu-
zierte Hydrolyse durch die Schadstoffbelastung der Grassilage gaben, wurde im Folgenden der Einfluss 
auf die mikrobielle Aktivität analysiert. 
5.4.3.1 Allgemeine heterotrophe Abbauaktivität 
In den vorangegangenen Analysen hat sich gezeigt, dass sich die Esteraseaktivität auch in Biogasanlagen 
gut zur Analyse der allgemeinen mikrobiellen Aktivität eignet und die Abbauaktivität charakterisiert. So 
wurde sie auch zur Untersuchung der Vergärbarkeit von schadstoffbelasteter Grassilage eingesetzt. 
In Abbildung 5-27 ist die Esteraseaktivität von Perkolator- und Prozesswasserproben von Proben der 
Beprobungsphase C5 (Charge 2) gezeigt. 
 
 
Abbildung 5-27: Esteraseaktivität bei der Vergärung von HCH-belasteter Grassilage 
Durchschnittliche Esteraseaktivität von Proben der 2. Charge der Beprobungsphase C5, analysierte Proben: Ein-
gangsmaterial (EIN, n = 9), Ausgangsmaterial (AUS, n = 9), Perkolatorablaufproben (n = 34), Proben aus 2B16 
(Sp 1, n = 18) und aus 2B21 (Sp 2, n = 18). Die Standardabweichung ist mittels vertikaler Fehlerbalken aufgetragen. 
 
Die Esteraseaktivität des Eingangsmaterials betrug im Mittel 1,4 IU/g TS. Dieser Wert ist über sieben-
mal höher als der in dieser Studie für qualitativ gute Maissilage ermittelte Wert (vgl. Kapitel 5.2.2.1). 
Nach der Hydrolyse der Grassilage wurde für die Feststoffproben, im Gärrest, eine Esteraseaktivität 
von durchschnittlich 6,4 IU/g TS detektiert. Dies entspricht einer Erhöhung um etwa dem Vierfachen 
des Eingangsmaterial-Wertes. Bei der Hydrolyse von Maissilage konnte hingegen ein Anstieg um das 
Achtfache verzeichnet werden. Dies deutet darauf hin, dass die untersuchte Grassilage insgesamt einen 
reduzierten Energiegehalt aufwies. So war auch in den Abläufen der Perkolatoren eine Abnahme der 
Esteraseaktivität mit der Zeit zu verzeichnen. Während der ersten drei Tage der Hydrolyse betrug die 










 1 - 3  4 - 23



















5  ERGEBNISSE & DISKUSSION 
 
116 
nahm sie auf durchschnittlich 36,5 IU/g TS ab. Im Speicher 1 betrug die durchschnittliche Esteraseak-
tivität 49,4 und im Speicher 2 lag sie bei 25,2 IU/g TS. Auch hier wiesen die Prozesswasserproben bei 
der Vergärung von Maissilage in der Anlage eine vielfach höhere Esteraseaktivität auf, von im Mittel 
345 IU/g TS. Die vorliegenden Enzymaktivitäten, insbesondere die erhöhte mikrobielle Aktivität des 
Eingangsmaterials, lassen jedoch nicht auf eine generelle Inhibierung der Mikroorganismen durch die 
enthaltenen Schadstoffe schließen. 
5.4.3.2 Spezifische Hydrolaseaktivitäten 
Zur differenzierteren Analyse der mikrobiellen Abbauaktivität wurde die Aktivität spezifischer Hydro-
lasen untersucht. Da in vorangegangenen Untersuchungen (Kapitel 5.2.2.2) festgestellt wurde, dass, 
aufgrund der hohen Abundanz von mikrobiellen Enzymen, die proteolytische Aktivität nicht zwangs-
läufig die genaue Hydrolyserate des Substrates wiedergibt, wurde auf die Analyse der proteolytischen 
Aktivität an dieser Stelle verzichtet. Zumal ferner Grassilage keine Stärke enthält, wurde ebenso keine 
Analyse der Amylaseaktivität durchgeführt.  
In Abbildung 5-28 ist die Cellulase- und Xylanaseaktivität von Perkolator- und Prozesswasserproben 
von Proben der Beprobungsphase C5 (Charge 2) veranschaulicht.  
 
 
Abbildung 5-28: Cellulase- und Xylanaseaktivität bei der Vergärung von HCH-belasteter Grassilage 
Durchschnittliche Cellulase- und Xylanaseaktivität von Proben der 2. Charge der Beprobungsphase C5, analysierte 
Proben: Eingangsmaterial (EIN, n = 9), Ausgangsmaterial (AUS, n = 9), Perkolatorablaufproben (n = 34), Proben 
aus 2B16 (Sp 1, n = 18) und aus 2B21 (Sp 2, n = 18). Die Standardabweichung ist mittels vertikaler Fehlerbalken 
aufgetragen. 
 
Die Cellulase- und Xylanaseaktivitäten der entsprechenden Proben wiesen jeweils einen vergleichbaren 
Wert auf. Im Mittel lag die Enzymaktivität der untersuchten Polysaccharasen des Eingangsmaterials bei 
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Dieser Wert ist etwa 21% höher als die Enzymaktivität des Maissilage-Gärrestes in dieser Studie (vgl. 
Kapitel 5.2.2.2) und weist auf eine verlangsamte Hydrolyse hin. So konnte im Gegensatz zu den Versu-
chen mit Maissilage auch in den Perkolatorablaufproben noch gegen Ende der Verweildauer (Tag 16 
bis 20) eine erhöhte Enzymaktivität von durchschnittlich 8,5 IU/g TS festgestellt werden. Im Spei-
cher 1 lag die durchschnittliche Enzymaktivität der untersuchten Polysaccharasen bei 8,6 IU/g TS und 
die des Speicher 2 betrug 6,8 IU/g TS. Auch die Enzymaktivität dieser Proben lag 40 bis 81% über den 
Werten, die bei den Versuchen mit Maissilage ermittelt werden konnten. Dies zeigt, dass der Abbau der 
untersuchten Polysaccharide in den Perkolatoren womöglich unvollständig war und daher zumindest 
teilweise in nachgeschaltete Anlageneinheiten verlagert wurde. Da es sich bei der untersuchten Anlage 
um ein geschlossenes System handelt, wurden die ausgespülten Hydrolasen den Perkolatoren teilweise 
wieder zurückgeführt, sodass wiederum hierdurch eine Förderung der Substratumsetzung anzunehmen 
ist. Wie in Kapitel 5.2.2.2 erläutert, scheinen die enzymatischen Aktivitätsprofile stark von der Art des 
Substrates sowie von dessen Form bzw. der Länge der Substratfasern abhängig zu sein (Mshandete et al. 
2006). So zeigten auch die analysierten Hydrolasen bei der Untersuchung der Hydrolyse von Kartoffel-
abfällen von Parawira und Kollegen (2005) noch nach 30 bis 50 Tagen eine erhöhte Aktivität. Eine 
Kürzung der Grashalme, deren Länge in den vorliegenden Untersuchungen 20 bis 30 cm betrug, 
könnte daher zu einer Erhöhung der Hydrolyserate bzw. einem verbesserten Substratumsatz führen. 
Aufgrund der insgesamt hohen Enzymaktivitäten, insbesondere auch der des frischen Substrates, kann 
ebenso an dieser Stelle nicht von einer grundsätzlichen Hemmung der Biozönose durch enthaltene 
Schadstoffe ausgegangen werden. 
5.4.3.3 Mikrobielle Atmungsaktivität 
Zur Analyse der aeroben mikrobiellen Atmungsaktivität von Feststoffproben, die einerseits Aussagen 
über den potentiellen aeroben Abbau der frischen Silage zulässt und andererseits das Restgaspotential 
der Gärreste angibt, diente in dieser Arbeit die Atmungsaktivität nach vier Tagen (AT4).  
In Abbildung 5-29 sind die durchschnittlichen Atmungsaktivitäten (AT4) der Perkolatorproben der 
Beprobungsphase C5 (Charge 2) dargestellt. Besonders auffällig waren hier die erhöhten Werte der AT4 
der frischen Grassilage, im Mittel 66 mg O2/g TS. Dies weist auf einen schlechten Silierungserfolg mit 
erhöhter mikrobieller Aktivität hin. Im Vergleich hierzu lagen bspw. die Werte der AT4 von verschie-
denen frischen Maissilagen dieser Studie bei im Mittel 29 mg O2/g TS (vgl. Kapitel 5.2.2.3). Die biolo-
gische Stabilitätsgrenze liegt bei einer AT4 von maximal 5 mg O2/g TS (AbfablV 2001, Teglia et al. 
2011). Biologische Stabilität bedeutet in diesem Zusammenhang, dass das Substrat nicht durch enthal-
tene Mikroorganismen umgesetzt wird. Da die Silierung der Konservierung von Substraten dient, 
indem die mikrobielle Aktivität inhibiert wird, sollte auch eine hochwertige Silage zur Biogasgewinnung 




Abbildung 5-29: Atmungsaktivität nach vier Tagen 
bei der Vergärung von HCH-belasteter Grassilage 
Durchschnittliche Atmungsaktivität (AT4) von Proben der 
2. Charge der Beprobungsphase C5, analysierte Proben: 
Eingangsmaterial (EIN, n = 9) und Ausgangsmaterial 
(AUS, n = 9). Die Standardabweichung ist mittels 
vertikaler Fehlerbalken aufgetragen. 
 
eine möglichst geringe AT4 aufweisen. In diesem Fall bedeutet dies, dass vermutlich schon während des 
Silierungszeitraums ein mikrobieller Substratabbau stattgefunden hat, was zu einer Reduzierung des 
Energiegehaltes der Silage führte und einen geringeren Biogasertrag erwarten lässt. Dies ist jedoch auch 
ein Hinweis auf einen potentiellen mikrobiellen HCH-Abbau schon während der Silagelagerung. 
Nichtsdestotrotz konnte ein Substratabbau über die AT4 innerhalb der Versuchsdauer festgestellt 
werden. So lag die mittlere AT4 der Gärreste, das Restgaspotential, bei nur noch 31 mg O2/g TS und 
somit deutlich unter den Messwerten, die im Normalfall die Gärreste der Maissilage aufwiesen 
(Ø 63 mg O2/g TS). Da insbesondere die frische Silage eine vergleichsweise hohe Atmungsaktivität 
aufwies, scheinen die enthaltenen Schadstoffe die Mikroorganismen nicht außergewöhnlich zu inhibie-
ren. Vielmehr liegen die erhobenen Werte der AT4 in einem Bereich, der auch schon in anderen Studien 
zur anaeroben Vergärung für verschiedene Substrate ermittelt wurde (Arnold 2009, Deublein & 
Steinhauser 2011, Binner et al. 2012) (vgl. auch Kapitel 5.2.2.3). 
Der Biologische Sauerstoffbedarf in fünf Tagen (BSB5) gibt die Menge an Sauerstoff an, die zum 
biotischen Abbau in einer Flüssigkeit vorhandener organischer Stoffe unter standardisierten Bedingun-
gen innerhalb von fünf Tagen benötigt wird. Insbesondere dient der Biologische Sauerstoffbedarf als 
Parameter zur Beurteilung der organischen Belastung von Abwasser (Röske & Uhlmann 2005). Der 
BSB5 diente in dieser Arbeit zur Bestimmung der biologischen Abbaubarkeit der organischen Verbin-



























In Abbildung 5-30 sind die durchschnittlichen Werte des BSB5 der Prozesswasserproben der Bepro-
bungsphase C5 (Charge 2) gezeigt. Der durchschnittliche BSB5 des Speicher 1 betrug 3.461 mg O2/L 
(≙ 234 mg O2/g TS) und der des Speicher 2 732 mg O2/L (≙ 49 mg O2/g TS). Die biologisch abbau-
bare organische Fracht lag wie auch schon der CSB (vgl. Kapitel 5.2.2.1) um ein Vielfaches höher als in 
Prozesswasserproben von Kläranlagen. Steinbrenner (2011) ermittelte z. B. BSB5-Werte von 87 bis 
260 mg O2/L in Zulaufproben und 4 bis 9 mg O2/L in Ablaufproben kommunaler Kläranlagen. Das 
entspricht etwa 3% des durchschnittlichen BSB5 in dieser Studie. In anderen Gärsystemen konnten 
hingegen für ähnliche Prozessproben BSB5-Werte von ca. 700 bis zu über 40.000 mg O2/L bestimmt 
werden (Liu et al. 2003, Ağdağ & Sponza 2005, Kerga 2011). Von besonderem Interesse ist an dieser 
Stelle jedoch auch der BSB5-Abbau, der in den Methanreaktoren stattfand. Der Vergleich des BSB5 vor 
und nach den Methanreaktoren (Sp 1 bzw. Sp 2) diente hierbei als Maß für den mikrobiellen Kohlen-
stoffumsatz in der Methanstufe. Dieser war mit im Mittel 71% vergleichsweise niedrig, was sich auch 
mit einer relativ geringen Biogasproduktion von durchschnittlich 3,7 Nm3/d deckte – etwa 4% der 
Biogasproduktion der Beprobungsphasen C1 und C3. Wie in Kapitel 5.4.2.3 erwähnt, kann dies jedoch 
auch auf die einige Monate zuvor im Zuge der Beprobungsphase C4 stattgefundenen Entleerung der 
Methanreaktoren zurückzuführen sein. Nach dem Waschen der Füllkörper musste sich der Biofilm 
zunächst neu bilden, die Biozönose befand sich noch im Prozess der Entwicklung und hatte wahr-
scheinlich noch nicht ihr volles Abbau- bzw. Biogasbildungspotential entfaltet. In anderen Studien 
konnten für die Methanstufe BSB5-Abbauraten von 80 bis 90% (Pipyn et al. 1979, Rajesh et al. 1999, 
 
Abbildung 5-30: Biologischer Sauerstoffbedarf bei der 
Vergärung von HCH-belasteter Grassilage 
Durchschnittlicher Biologischer Sauerstoffbedarf (BSB5) 
von Prozesswasserproben (2B16 und 2B21, je n = 18). 
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Rao et al. 2010) ermittelt werden. Ein weiterer aussagekräftiger Parameter stellt das Verhältnis 
BSB5/CSB dar. Durch dieses wird der Anteil biologisch abbaubarer Verbindungen (BSB5) an der 
Gesamtheit chemisch oxidierbarer Substanzen (CSB) charakterisiert. Dabei gilt eine Substanz als biolo-
gisch leicht abbaubar, wenn das Verhältnis BSB5/CSB größer oder gleich 0,5 ist (Mutamim et al. 2012). 
Im Zulauf der Methanstufe lag der Anteil biologisch abbaubarer Verbindungen bei durchschnittlich 
39% (BSB5/CSB = 0,39), im Ablauf betrug er im Mittel 9% (BSB5/CSB = 0,09). Der verhältnismäßig 
niedrige BSB5/CSB-Quotient des Zulaufs der Methanstufe zeigt, dass die leicht abbaubaren organi-
schen Kohlenstoffverbindungen schon zuvor in der Hydrolysestufe umgesetzt wurden. In der Methan-
stufe wurden durchschnittlich 76% der biologisch schwer abbaubaren organischen Fracht umgewan-
delt, sodass von einer generellen Funktionstüchtigkeit der Methanstufe ausgegangen werden kann. 
5.4.4 Potentieller mikrobieller β-HCH-Abbau in Biogasanlagen 
Wie in den vorangegangenen Kapiteln (5.4.2 bis 5.4.3) erläutert, konnte kein Hinweis zur Inhibierung 
der Mikroorganismen aufgrund des schadstoffbelasteten Substrates ermittelt werden. Vielmehr zeigten 
die chemischen Analysen (Kapitel 5.4.1) einen Abbau des β-HCH um durchschnittlich 83% nach der 
Hydrolyse der Grassilage. Prinzipiell eignet sich daher auch die schadstoffbelastete Grassilage als 
Biogassubstrat, wobei zur Erhaltung des Energiegehaltes des frischen Grases der Silierungsprozess zu 
optimieren ist. 
Der HCH-Abbau kann abiotisch und biotisch erfolgen. Der abiotische Abbau von β-HCH ist jedoch 
sehr gering. β-HCH wird unter neutralen Bedingungen weder oxidiert noch hydrolysiert und ist gegen 
Luft, Feuchtigkeit sowie starke Säuren beständig. Nur in alkalischem Milieu reagiert β-HCH minimal 
unter spontaner Dehydrochlorierung. Das photolytische Reaktionsvermögen von β-HCH ist unter 
natürlichen Bedingungen ebenso gering. Zudem stellt β-HCH das thermodynamisch stabilste der 
HCH-Isomere dar. HCH-Isomere können zuerst bei Temperaturen über 100 °C thermisch zersetzt 
werden (Fiedler et al. 1993). 
Da der abiotische HCH-Abbau als vernachlässigbar gering einzuschätzen ist, ist an dieser Stelle von 
einem mikrobiellen β-HCH-Abbau auszugehen. Dieser kann unter aeroben und anaeroben Bedingun-
gen geschehen.  
Der aerobe Abbau von β-HCH erfolgt in zwei aufeinanderfolgenden hydrolytischen Dechlorierungsre-
aktionen. Im ersten Schritt wird β-HCH zu 2,3,4,5,6-Pentachlorocyclohexanol transformiert und im 
zweiten Schritt erfolgt die Umwandlung weiter zu 2,3,5,6-Tetrachlorocyclohexanediol. Dabei wird die 
Reaktion beider Schritte durch die haloalkane Dehalogenase LinB katalysiert. Lin bezeichnet hierbei 
Enzyme, die am Abbau von Lindan beteiligt sind (Lal et al. 2010). Dieser Abbauweg konnte für einige 
Mikroorganismen nachgewiesen werden (vgl. Anhang A-8). Auch in Boden- und Schlammproben 
wurde der aerobe Abbau von β-HCH, wenn auch in geringen Umsatzraten, wiederholt beobachtet 
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(MacRae et al. 1984, Zimmermann 2008). Murthy und Manonmani stellten bei ihren Analysen zum 
HCH-Abbau mittels eines mikrobiellen Konsortiums fest, dass der Abbau von β-HCH im neutralen 
pH-Bereich am effizientesten ist (Murthy & Manonmani 2007). 
Unter anaeroben Bedingungen und einem möglichst niedrigen Redoxpotential erfolgt der Abbau von 
β-HCH über zwei Dechlorierungsreaktionen – zuerst zu δ-3,4,5,6-Tetrachlorocyclohexen und dann zu 
5,6-Dichloro-1,3-cyclohexadien, einem unstabilen Zwischenprodukt. Darauf folgt entweder eine weite-
re Dechlorierungsreaktion zu Benzen oder eine Dehydrochlorierungsreaktion zu Chlorobenzen. Beide 
stellen unter methanogenen Bedingungen stabile Endprodukte dar. Diese Metabolite können danach 
aerob oder anaerob weiter mineralisiert werden. Die beschriebenen Reaktionen werden scheinbar über 
bislang noch nicht weiter spezifizierte reduktive Dehalogenasen katalysiert (Middeldorp et al. 1996, van 
Eekert et al. 1998, Phillips et al. 2005). Der anaerobe Abbau kann sowohl von strikten Anaerobiern als 
auch von fakultativen Anaerobiern erfolgen, indes letztere ihre Fähigkeit zum zügigen HCH-Abbau nur 
unter anaeroben Bedingungen entwickeln (Zimmermann 2008). Bisher konnte allerdings nur wenigen 
Mikroorganismen der reduktive Abbau von β-HCH nachgewiesen werden (vgl. Anhang A-8). Jedoch 
wurde in Boden- und Schlammproben der anaerobe Abbau von β-HCH schon mehrfach belegt 
(MacRae et al. 1984, Buser & Müller 1995, Middeldorp et al. 1996, van Eekert et al. 1998, Quintero et al. 
2005). 
Da der hier untersuchte Biogasanlagentyp auch Einheiten aufweist, die mit Sauerstoff in Kontakt 
kommen (Hydrolysatzwischenspeicher sowie Speicher 1 und 2), sind prinzipiell beide Abbauwege 
möglich. Der aerobe Abbau von β-HCH ist jedoch meist sehr langsam bzw. die Abbaurate unter 
anaeroben Bedingungen erhöht (Fiedler et al. 1993, Zimmermann 2008), sodass bei der in dieser Arbeit 
ermittelten β-HCH-Abbaurate von 83% innerhalb von durchschnittlich 21 Tagen von einem größten-
teils anaeroben Abbau auszugehen ist. Auch konnten in den analysierten Proben eine hohe Abundanz 
an Clostridia (durchschnittlicher Anteil der Clostridium Gruppe an der GZZ: 29%, vgl. Kapitel 5.4.2.3) 
detektiert werden, von der bislang drei Vertreter als β-HCH-Abbauer unter anaeroben Bedingungen 
bekannt sind (vgl. Anhang A-8). Diese konnten weiterhin in anderen Vergärungsanlagen nachgewiesen 
werden – Clostridium butyricum (Delbès et al. 2000, Sousa et al. 2007), C. pasteurianum (Souidi 2008) und C. 
sphenoides (Wenzel 2002). So ist der anaerobe mikrobielle β-HCH-Abbau in dieser Studie durch bspw. 
Vertreter der Clostridium Gruppe potentiell möglich.  
Middeldorp und Kollegen (1996) wiesen zum ersten Mal einen effizienten Abbau von β-HCH unter 
anaeroben Bedingungen inklusive der Detektion der spezifischen Abbauprodukte nach. Dabei wurden 
nach 49 Tagen 67% des β-HCH zu Chlorobenzen und etwa 19% zu Benzen umgesetzt. Van Eekert 
und Kollegen (1998) beobachteten in einem ähnlichen Versuch nach 30 Tagen einen 60 bis 73%igen β-
HCH-Abbau zu Chlorobenzen und Benzen ohne eine Inhibierung der methanogenen Aktivität. Dabei 
zeigten sie zudem, dass solch hohe Umsatzraten durch ein stark negatives Redoxpotential und hohe 
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Biomassekonzentrationen ermöglicht werden, auch ohne eine vorherige Anreicherung von dechlorie-
renden Mikroorganismen. Quintero und Kollegen (2005) untersuchten den anaeroben Abbau von β-
HCH in Faulschlamm und aufgeschlämmten Bodenproben. Dabei wurde β-HCH erst nach 102 Tagen 
vollständig abgebaut, was sie sich u. a. durch die geringe Menge an eingesetzter Biomasse in ihren 
Versuchen erklärten. 
Aber auch ein teilweiser aerober β-HCH-Abbau durch bspw. Pseudomonaden wäre denkbar. So beo-
bachteten mehrere Wissenschaftler einen â-HCH-Abbau durch verschiedene Pseudomonas-Spezies (P. 
aeruginosa, P. putida, P. fluorescens, P. stutzeri, P. diminuta) (Kumar et al. 2005, Murthy & Manonmani 2007, 
Singh et al. 2007, Elcey & Kunhi 2009). Wie in Kapitel 5.4.2.3 erläutert betrug der durchschnittliche 
Anteil der Pseudomonadaceae in dieser Studie immerhin 12%. Zudem konnten in anderen anaeroben 
Systemen mehrfach auch mikrobielle Vertreter der Actinobacteria sowie der α-, und γ-Proteobacteria 
sowie Bacilli detektiert werden, zu denen u. a. verschiedene β-HCH-abbauende Sphingobium-, Sphingomo-
nas-, Xanthomonas-, Microbacterium- sowie Arthrobacter-Spezies zählen (vgl. Anhang A-8) (Klocke et al. 
2007, Wang et al. 2010, Nelson 2011).  
Um den mikrobiellen β-HCH-Abbau in Biogasanlagen weiter zu verifizieren, könnten in zukünftigen 
Studien bekannte β-HCH-abbauende Mikroorganismen bzw. die spezifischen Stoffwechsel-Gene, 
soweit bekannt, molekularbiologisch detektiert werden. Außerdem könnte der mikrobielle β-HCH-
Abbau indirekt über die Bestimmung von β-HCH-Abbauprodukten (2,3,4,5,6-Pentachlorocyclohexanol 
und 2,3,5,6-Tetrachlorocyclohexanediol bzw. δ-3,4,5,6-Tetrachlorocyclohexen, Chlorobenzen und 
Benzen) erfolgen. Weiterhin könnten aus einer Anlage mit HCH-kontaminiertem Substrat Mikroorga-
nismen isoliert und im Labormaßstab bezüglich des β-HCH-Abbaus untersucht werden. 
5.5 Analyse des Biofilms auf den Füllkörpern der Methanstufe 
Für eine effiziente Biogasproduktion in der Methanstufe ist eine ausgewogene mikrobielle Biozönose 
mit hoher Aktivität essentiell. Bei dem untersuchten zweistufigen Anlagentyp dienten Füllkörper (FK) 
im Methanreaktor als Aufwuchsfläche für die Mikroorganismen der dritten und vierten Prozessphase. 
Da die acetogenen bzw. syntrophen Bakterien und methanogenen Archaeen eine lange Generationszeit 
aufweisen (Yang & Okos 1987, Schink 1997), schützt die Immobilisierung auf den Füllkörpern die 
Mikroorganismen so vor dem Ausspülen aus dem Reaktor.  
Zur Analyse dieser Biozönose ist es nötig Füllkörper aus dem Methanreaktor zu entnehmen. Dies war 
in der untersuchten Containeranlage jedoch nur möglich, wenn zunächst das Prozesswasser abgelassen 
wurde. Da dies einen großen Eingriff in den Prozess darstellt, fand solch eine Probenahme im Rahmen 
dieser Studie nur zweimal statt. In Beprobungsphase C2 (etwa zwei Jahre nach Betriebsbeginn) wurden 
Füllkörper aus dem unteren Drittel einer der Methanreaktoren der Containeranlage (2R20) entnom-
men. In Beprobungsphase C4 (etwa vier Jahre nach Betriebsbeginn) fand eine Füllkörperentnahme des 
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Methanreaktors 2R20 in drei verschiedenen Höhen (oberes, mittleres und unteres Drittel) und des 
Methanreaktors 2R19 im mittleren Drittel statt. Zudem wurde Bioschlamm, der sich locker zwischen 
den Füllkörpern befand, entnommen. 
5.5.1 Analyse der mikrobiellen Biomasse 
Im Folgenden werden die Resultate zur Untersuchung der Biomasseparameter des Biofilms und 
Bioschlamms der Methanstufe beschrieben. 
5.5.1.1 Biofilmdicke und Trockensubstanz 
Die mittlere Biofilmdicke diente als Parameter für die Immobilisierung der Mikroorganismen auf den 
Füllkörpern. Kommt es zu keiner Einlagerung von Fremdmaterial, lässt sich eine Korrelation zwischen 
Biomassezuwachs und Zunahme der Biofilmdicke beschreiben. Zudem fungierte die Biofilmdicke als 
Maß der Verschlammung im Methanreaktor. Für weitere Analysen wurde der Biofilm von den Füllkör-
pern gelöst (vgl. Kapitel 4.3.2), wobei durchschnittlich 96% des Biofilms von den Füllkörpern erfasst 
werden konnte. So stellte die Trockensubstanz (TS) des Biofilms einen Parameter für die Verschlam-
mung im Methanreaktor und die organische Trockensubstanz (oTS) ein Maß für die Quantität der 
organischen Biomasse im Biofilm dar. Durch das Verhältnis oTS/TS konnten weiterhin sich anrei-
chender anorganische Inhaltsstoffe erfasst werden. In Abbildung 5-31 sind die Werte der mittleren 
Biofilmdicke der Füllkörper sowie der TS, oTS und des Anteils der oTS an der TS des abgelösten 
Biofilms von den Füllkörpern der Beprobungsphasen C2 und C4 dargestellt.  
 
 
Abbildung 5-31: Mittlere Biofilmdicke sowie Trockensubstanz (TS und oTS) des Biofilms 
Durchschnittliche Biofilmdicken auf den Füllkörpern sowie TS, oTS und oTS/TS des abgelösten Biofilms der 
Füllkörper von Methanreaktor 2R20 (Bioflow 40) und 2R19 (Hel-X H2X36) zu den Beprobungsphasen C2 und C4. 
Probenahmestellen im Reaktor: unten ≙ ca. 1 m über Reaktorboden, Mitte ≙ mittleres Drittel der Füllkörper-
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Die mittlere Biofilmdicke nahm von 555 µm (2R20 unten, Beprobungsphase C2) auf 1649 µm (2R20 
unten, Beprobungsphase C4) zu. Sie hat sich innerhalb der zwei Jahre demnach annähernd verdreifacht. 
Bei der Bestimmung der Trockensubstanz des abgelösten Biofilms zeigte sich eine Erhöhung um das 
1,6-fache. Der Anteil der organischen Trockensubstanz des abgelösten Biofilms nahm hingegen von 
etwa 50% auf etwa 9% ab. Dies lässt darauf schließen, dass der Biofilm in der Beprobungsphase C4 
größtenteils mit anorganischem Material, wie Sediment oder Salzen, durchsetzt war, was eine Begrün-
dung für die geringe Leistung der Methanreaktoren wäre, welche zu diesem Zeitpunkt unterhalb der 
Messgrenze (Biogasproduktion < 1 Nm3/d) lag. Auch innerhalb des Reaktors 2R20 (C4) lassen sich 
klare Tendenzen erkennen. So nahm sowohl die mittlere Biofilmdicke (1649 bis 1977 µm), die TS (2,5 
bis 2,8 g/dm2 Füllkörperfläche) als auch die oTS (0,2 bis 0,3 g/dm2 Füllkörperfläche) von unten nach 
oben zu. Dies ist ein klarer Hinweis darauf, dass die Füllkörperschüttung eine starke Filterfunktion 
einnimmt und sich so die Biomasse zunehmend im oberen Bereich des Methanreaktors akkumuliert 
hat. Weiterhin konnte festgestellt werden, dass die mittlere Biofilmdicke sowie der TS und oTS-Gehalt 
der Füllkörper des Reaktors 2R19 (Hel-X H2X36) deutlich höher waren, als die aus Reaktor 2R20 
entnommenen Füllkörper (Bioflow 40). Der Biofilm der 2R19-Proben war im Mittel 2155 µm dick und 
der TS-Gehalt betrug 4,8 g/dm2 Füllkörperfläche. Durch den ebenfalls vergleichsweise hohen oTS-
Gehalt von 1,7 g/dm2 Füllkörperfläche ergab sich ein Anteil der oTS an der TS von etwa 35%. Obwohl 
die Methanreaktoren eine identische Zulaufrate aufwiesen und mit dem selben Prozesswasser beschickt 
wurden, scheinen die FK des Reaktors 2R19 weniger durch anorganisches Material belastet zu sein, was 
womöglich auf die Füllkörperform, -größe und/oder -dichte zurückzuführen ist (vgl. Abbildung 4-5 
und Tabelle 4-1, Seite 30), die ein besseres Durchspülen von solchen Partikeln durch den Reaktor 
ermöglichen. Da nur Füllkörper aus einer Höhe vorlagen, kann dies an dieser Stelle nicht weiter verifi-
ziert werden. Nichtsdestotrotz besaßen die Biofilme der FK aus Reaktor 2R19 bei ähnlicher Biofilmdi-
cke eine fast doppelt so hohe TS pro Füllkörperfläche auf als die FK aus Reaktor 2R20, sodass der 
Biofilm noch kompakter war. So wiesen insgesamt sowohl die mittlere Biofilmdicke als auch der TS-
Gehalt auf eine starke Verschlammung beider Methanreaktoren hin. Auch die Bioschlämme um die FK 
zeigten mit 334 g/L (2R20) bzw. 337 g/L (2R19) für beide Reaktoren ähnlich hohe Werte für die TS. 
Der Anteil der oTS an der TS war dabei mit 45% (2R20) bzw. 43% (2R19) im Vergleich zu den Biofil-
men der FK sehr hoch, was auf eine mögliche Verlagerung der mikrobiellen Biomasse in die 
Bioschlämme hinweist. Aufgrund des hohen anorganischen Anteils in den Biofilmproben der Bepro-
bungsphase C4 kann von der starken Biofilmdicke hingegen nicht zwingend auf einen hohen mikro-
biellen Biomassegehalt geschlossen werden. 
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5.5.1.2 Gesamtzellzahl und Quantifizierung von Mikroorganismengruppen 
Bei der Bestimmung der Gesamtzellzahl sowie auch der Quantifizierung von Mikroorganismengruppen 
in situ (mittels FISH) oder in vitro (mittels quantitativer Polymerasekettenreaktion, qPCR) findet eine 
direkte Unterscheidung zwischen mikrobieller zu anderer Biomasse statt. In Abbildung 5-32 sind die 
Werte der durchschnittlichen mikrobiellen Gesamtzellzahl sowie der Zellzahlen der Bacteria und 
Archaea im abgelösten Biofilm der Füllkörper der Beprobungsphasen C2 und C4 veranschaulicht. 
 
 
Abbildung 5-32: Gesamtzellzahlen und Zellzahlen bestimmter Mikroorganismengruppen des Biofilms 
Durchschnittliche mikrobielle Gesamtzellzahlen und Zellzahlen von Bacteria und Archaea des abgelösten Biofilms 
der Füllkörper von Methanreaktor 2R20 (Bioflow 40) und 2R19 (Hel-X H2X36) zu den Beprobungsphasen C2 und 
C4. Biomasseparameter: Gesamtzellzahl (GZZ) und Zellzahl der Bacteria bzw. Archaea bestimmt mittels FISH 
sowie qPCR (nur bei C4). Probenahmestellen im Reaktor: unten ≙ ca. 1 m über Reaktorboden, Mitte ≙ mittleres 
Drittel der Füllkörperschüttung, oben ≙ ca. 1 m unterhalb Schüttoberfläche. Die Standardabweichung ist mittels 
vertikaler Fehlerbalken aufgetragen. 
 
Im Gegensatz zu den Werten für die Biofilmdicke und der Trockensubstanz konnte zwischen den zwei 
Probenahmen C2 (im Jahr 2009) und C4 (im Jahr 2011) eine Reduktion der GZZ ermittelt werden. So 
betrug die mikrobielle GZZ auf den untersuchten Füllkörpern (Reaktor 2R20 unten) in der Bepro-
bungsphase C2 254,3×1010 Zellen/dm2 Füllkörperfläche und für die Beprobungsphase C4 konnten für 
die gleiche Probenahmestelle nur noch 26,4×1010 Zellen/dm2 Füllkörperfläche – etwa 1/10 – detektiert 
werden. In der Mitte des Reaktors 2R20 konnte zur Beprobungsphase C4 mit 
35,2×1010 Zellen/dm2 Füllkörperfläche die höchste GZZ innerhalb des Reaktors bestimmt werden. Die 
GZZ auf den Füllkörpern des Reaktors 2R19 Mitte wies mit 34,6×1010 Zellen/dm2 Füllkörperfläche 
einen ähnlichen Wert wie die Proben des Reaktors 2R20 Mitte auf. Die GZZ der Bioschlammproben 
um die FK der Methanreaktoren betrug 18,9×1010 Zellen/g TS (2R20) und 7,0×1010 Zellen/g TS 
(2R19) und war damit 53 bzw. 77% geringer als die durchschnittliche GZZ im Biofilm der FK, sodass 
der Großteil der Mikroorganismen wie angestrebt auf den FK immobilisiert vorlag. Aufgrund des 
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hohen organischen Anteils in den Schlämmen (vgl. Kapitel 5.5.1.1), kann jedoch davon ausgegangen 
werden, dass die Mikroorganismen in den Bioschlämmen einen nicht unerheblichen Anteil an der 
Substratumsetzung hatten. 
Mittels FISH wurde weiterhin zwischen Bacteria und Archaea unterschieden. In der Beprobungsphase 
C2 konnten im Biofilm auf den Füllkörpern des Reaktors 2R20 unten mit 
22,0×1010 Zellen/dm2 Füllkörperfläche nur vergleichsweise geringe bakterielle Zellzahlen bestimmt 
werden (etwa 9% der GZZ). Die Zellzahlen der Archaea betrug hierbei mit 
192,4×1010 Zellen/dm2 Füllkörperfläche etwa 76% der GZZ. Zwei Jahre später, zur Beprobungsphase 
C4, konnten für die gleiche Probenahmestelle zwar nur noch 6,1×1010 bakterielle Zel-
len/dm2 Füllkörperfläche detektiert werden, was einer Reduktion um 72% entspricht, dafür war der 
Anteil der Bacteria an der GZZ jedoch auf 23% gestiegen. Die Zellzahl der Archaea betrug dabei mit 
2,7×1010 Zellen/dm2 Füllkörperfläche nur noch etwa 10% der GZZ. Vergleichbare Werte konnten für 
den gesamten Reaktor 2R20 bestimmt werden. Auf mittlerer Schütthöhe lag die Zellzahl der Bacteria 
bei etwa 4,7×1010 Zellen/dm2 Füllkörperfläche (13% der GZZ) und die der Archaea bei ca. 
2,3×1010 Zellen/dm2 Füllkörperfläche (7% der GZZ). Im oberen Drittel des Reaktors konnten im 
Biofilm der Füllkörper bakterielle Zellzahlen von durchschnittlich 
6,3×1010 Zellen/dm2 Füllkörperfläche (24% der GZZ) ermittelt werden und die Zellzahl der Archaea 
betrug im Mittel 2,0×1010 Zellen/dm2 Füllkörperfläche (8% der GZZ). Die Biofilmproben des Reak-
tors 2R19 wiesen ebenso ähnliche Werte auf. Die Zellzahl der Bacteria lag bei durchschnittlich 
6,0×1010 Zellen/dm2 Füllkörperfläche (17% der GZZ) und die der Archaea bei 
2,9×1010 Zellen/dm2 Füllkörperfläche (8% der GZZ). In den Bioschlämmen um die FK konnten 
bakterielle Zellzahlen von 2,3×1010 Zellen/g TS (2R20, 12% der GZZ) und 0,7×1010 Zellen/g TS 
(2R19, 10% der GZZ) ermittelt werden. Sie waren damit 72 bzw. 87% geringer als die durchschnittli-
chen Zellzahlen der Bacteria im Biofilm der FK. Die archaeellen Zellzahlen lagen bei 
1,3×1010 Zellen/g TS (2R20, 7% der GZZ) und 0,6×1010 Zellen/g TS (2R19, 8% der GZZ). Auch sie 
wiesen niedrigere Werte auf als in den Biofilmen der FK – 60 bzw. 79% geringere archaeelle Zellzahlen. 
Die qPCR stellt eine weitere Möglichkeit zur Quantifizierung bestimmter Mikroorganismengruppen 
dar. Im Gegensatz zur FISH, bei der die Signalstärke an die Zahl der Ribosomen in der Zelle und somit 
mit der Aktivität der Zelle zur Zeit der Fixierung gekoppelt ist (DeLong et al. 1989, Amann & Ludwig 
1994), erfolgen PCR-basierte Methoden unabhängig vom Zustand der Zelle, da die Zielsequenz auf der 
DNA lokalisiert ist, welche auch noch einige Stunden oder sogar Tage nach dem Tod der Zelle intakt 
ist (Nielsen et al. 2007). So betrugen die in dieser Arbeit mittels qPCR ermittelten Zellzahlen der Ar-
chaea im Mittel 81% höhere Werte als die mittels FISH detektierten Zellzahlen. Hierbei ist zu beachten, 
dass bei der Analyse die gleiche Zielregion der 16S rRNA erfasst wurde und die qPCR durch Nutzung 
dreier verschiedener Oligonukleotide, im Gegensatz zu einem Oligonukleotid bei der FISH, sogar eine 
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höhere Spezifität aufweist. Im Biofilm des Reaktors 2R20 lagen die Zellzahlen mit der Reaktorhöhe 
steigend zwischen 6,6 und 17,9×1010 Zellen/dm2 Füllkörperfläche und hatten dabei einen GZZ-Anteil 
von 25 bis 69%. Im Reaktor 2R19 Mitte betrug die archaeelle Zellzahl 19,3×1010 Zellen pro 
dm2 Füllkörperfläche (56% der GZZ) und zeigte somit sowohl bei der FISH als auch der qPCR die 
höchste archaeelle Abundanz im Vergleich zwischen den Reaktoren. In den Bioschlämmen zwischen 
den FK betrugen die Zellzahlen der Archaea 4,7×1010 Zellen/g TS (2R20, 25% der GZZ) bzw. 
2,5×1010 Zellen/g TS (2R19, 36% der GZZ). Auch hier waren die archaeellen Zellzahlen in den 
Bioschlämmen im Vergleich zu denen im Biofilm der FK erniedrigt – 69 bzw. 84% geringer. 
Weiterhin konnten durch die Ablöse-Methodik (vgl. Kapitel 4.3.2) verschiedene Fraktionen (1–5) der 
Biofilme der Beprobungsphase C4 gewonnen werden – von außen nach innen bzw. vom leicht ablös-
baren Biofilm bis zum schwer ablösbaren Biofilm. Dabei wies die erste Fraktion stets die höchste TS 
auf, im Mittel 0,9 g/dm2 Füllkörperfläche, da sie den ganz lockeren Biofilm darstellte. Die mittlere TS 
der Fraktionen zwei bis fünf betrug 0,6 g/dm2 Füllkörperfläche. Diese Fraktionen wurden auch einzeln 
hinsichtlich der mikrobiellen Abundanz analysiert. In Abbildung 5-33 sind beispielhaft die Werte der 
mikrobiellen Gesamtzellzahl sowie der Zellzahlen der Bacteria und Archaea in den abgelösten Biofilm-
Fraktionen der Füllkörper des Methanreaktors 2R19 Mitte der Beprobungsphase C4 gezeigt.  
 
 
Abbildung 5-33: Mikrobielle Abundanzen in den abgelösten Biofilm-Fraktionen  
Mikrobielle Gesamtzellzahlen und Zellzahlen von Bacteria und Archaea der abgelösten Biofilm-Fraktionen der 
Füllkörper von Methanreaktor 2R19 (Hel-X H2X36) zu der Beprobungsphase C4. Biomasseparameter: Gesamtzell-
zahl (GZZ) und Zellzahl der Bacteria bzw. Archaea bestimmt mittels FISH sowie qPCR. Probenahmestellen im 
Reaktor: Mitte ≙ mittleres Drittel der Füllkörperschüttung. Fraktionen: 1 ≙ außen bis 5 ≙ innen. Die Standardabwei-
chung ist mittels vertikaler Fehlerbalken aufgetragen. 
 
Für den Aufbau von Biofilmen in anaeroben Systemen auf Aufwuchsflächen wird von einem Schicht-
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nogenen Archaea durch die darüber liegenden Mikroorganismen vor zu starker Strömung und zugleich 
vor zu großen Mengen an Säuren aus dem Hydrolysat geschützt. Darüber befinden sich die syntrophen 
bzw. acetogenen Bakterien und in den äußeren Schichten liegen die acidogenen Bakterien, die teilweise 
mit dem Hydrolysat aus der Hydrolysestufe gespült werden. Der interzelluläre Stoffaustausch in dieser 
Biozönose sorgt somit für eine angemessene Zuführung von Acetat sowie von Wasserstoff und Koh-
lenstoffdioxid zu den Methanogenen und für die Abführung der Reaktionsprodukte (Busch & Sieber 
2006, Busch et al. 2009). Wie in Abbildung 5-33 zu sehen ist, konnte dieses Schichtmodell auch für den 
Biofilm der in dieser Arbeit analysierten FK weitgehend bestätigt werden. So nahm bei den FISH-
Analysen der Anteil der Bacteria von Fraktion 1 (außen) zu Fraktion 5 (innen) ab und der Anteil der 
Archaea nahm von Fraktion 1 zu Fraktion 5 zu. Auch bei den Untersuchungen mittels qPCR konnte 
der größte Anteil der Archaea an der GZZ in den inneren Biofilmschichten detektiert werden, wenn-
gleich ein nicht unerheblicher Anteil in der äußersten Schicht lokalisiert wurde. Sasaki und Kollegen 
machten bei der Untersuchung der mikrobiellen Biozönose auf Trägermaterial eines Festbettreaktors, 
der Biomüll abbaut, ähnliche Beobachtungen. Sie konnten Bacteria und Archaea in allen Schichten 
detektieren, wobei der Anteil der Archaea in den inneren Schichten ebenfalls besonders hoch war 
(Sasaki et al. 2007). Die GZZ nahm von außen nach innen stark ab, um etwa die Hälfte, sodass davon 
auszugehen ist, dass sich die gesamte Biozönose mit der Zeit in die mittleren bis äußeren Schichten 
verlagert hat. Ein Grund hierfür ist u. a. die starke Biofilmdicke von im Mittel 1,9 mm mit erhöhten 
anorganischen Einlagerungen v. a. in den inneren Schichten. So war der Anteil der oTS in der äußeren 
Schicht im Mittel um das 13-fache höher als in der inneren Schicht, was vermuten lässt, dass die Sub-
stratversorgung in den inneren Schichten stark reduziert war. Bekannterweise ist der Transport der 
Substrate in den Biofilm nicht konstant und ändert sich mit der Tiefe (Wanner & Gujer 1985), weshalb 
es lokal zu unterschiedlichen Wachstumsraten verschiedener Mikroorganismen kommt (Burkhardt 
2012). Bei sehr dicken Biofilmen stößt die Nährstoffdiffusion an ihre Grenzen, u. a. da der Transport 
der gasförmigen Produkte stets zu einer Störung des ungehinderten Stofftransportes führt. Deshalb 
kann meist zwischen einer aktiven und inaktiven Biofilmschicht differenziert werden (Lazarova & 
Manem 1995). Daher ist eine Biomassezunahme nicht gleichbedeutend mit einer erhöhten Umsatzleis-
tung. Da sich zudem bei weitergehender Biofilmbildung die Reaktionsoberfläche verringert, kann es 
sogar zu Umsatzeinbußen kommen (Wäsche 2003). Kennedy und Droste (1987) ermittelten dem 
gegenüber, dass in anaeroben Biofilmen keine Diffusionslimitierung vorliegt. Bei einer Biofilmdicke bis 
zu 2,6 mm war der untersuchte Biofilm aktiv und vollständig penetriert. Sie erklärten dies mit der 
offenporigen filamentösen Struktur des Biofilmes und der damit verbundenen Durchmischung auf 
Mikroebene durch die gasförmigen Emissionen. Aufgrund der hohen TS und des hohen Anteils an 
Anorganik im Biofilm wird in dieser Studie nicht von einer stark offenporigen Biofilmstruktur, insbe-
sondere der inneren Schichten, ausgegangen. Um diese negativen Effekte aufgrund der immensen 
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Biofilmdicke zu unterbinden, wird die Einstellung eines Gleichgewichtes zwischen Biomasseaufwuchs 
inklusive Filtereffekt und geschwindigkeitsbedingtem Materialabtrag angestrebt. In der Praxis ist dies 
jedoch nicht realisierbar, weshalb empfohlen wird, in geeigneten zyklischen Abständen einen Teil der 
Biofilmbiomasse durch erhöhte Strömungsgeschwindigkeiten aus den Festbettreaktor zu spülen, sodass 
der Betrieb unter Ausnutzung des vollständigen Reaktorvolumens ohne Totzonen und Kurzschluss-
strömung betrieben werden kann (Escudié et al. 2011, Burkhardt 2012). In der hier untersuchten Anlage 
besteht diesbezüglich scheinbar noch Optimierungspotential. 
In der Beprobungsphase C2 konnten mittels FISH 85% der Mikroorganismen im Biofilm erfasst 
werden. In der Beprobungsphase C4 war der detektierte Anteil jedoch mit im Mittel 27% sehr gering. 
Dies kann zum einen dadurch erklärt werden, dass bei dieser Methode die Signalstärke mit der Aktivität 
der Zelle gekoppelt ist (DeLong et al. 1989, Amann & Ludwig 1994). Der hohe anorganische Anteil im 
Biofilm der FK und die geringe Biogasproduktion der Methanreaktoren vor der Probenahme, unterhalb 
der Messgrenze (< 1 Nm3/d), deutet auf eine Inhibierung der Mikroorganismen hin. In diesem Fall ist 
es möglich, dass die Zahl der Ribosomen sehr gering war und so mittels FISH nicht alle Zellen phylo-
genetisch zugeordnet werden konnten. Beispielsweise kommt es bei hohen Salzkonzentrationen zur 
Dehydrierung der Bakterienzellen und somit zur Inhibierung oder sogar Zelllyse (de Baere et al. 1984, 
Yerkes et al. 1997). Leichtmetall-Ionen, einschließlich Natrium, Kalium, Calcium und Magnesium 
können durch den Abbau von organischem Material in der Biogasanlage freigesetzt werden oder in 
Form von Puffern dem System hinzugefügt werden (Grady Jr et al. 1999). Während moderate Konzent-
rationen das mikrobielle Wachstum stimulieren, inhibieren übermäßige Mengen die Mikroorganismen 
oder wirken sogar toxisch (Soto et al. 1993). In den chemischen Analysen der Biofilm- und Schlamm-
proben konnten erhöhte Werte für Calcium, Kalium, Magnesium, gesamt Phosphor, gesamt Schwefel 
sowie Kjeldahl-Stickstoff ermittelt werden (vgl. Anhang A-9). Die Methanisierung kann ab einer Calci-
um-Konzentration von 5 g/L, einer Magnesium-Konzentration von 3 g/L, einer Kalium-
Konzentration von 6 g/L, einer Stickstoff-Konzentration von 3 g/L und einer Schwefel-Konzentration 
von 0,2 g/L inhibiert werden (Kugelman & McCarty 1965, Kossmann et al. 1999, Sánchez et al. 2000, 
Ahn et al. 2006). Diese Konzentrationen wurden teilweise weit überschritten. Zudem spielt das C/N-
Verhältnis eine entscheidende Rolle. Wenn das Verhältnis zu hoch ist, sinkt die Effizienz des Prozesses 
und bei einem Stickstoffüberschuss wird Ammoniak gebildet, welcher die Mikroorganismen bereits in 
geringen Konzentrationen hemmt. Allgemein ist eine ausreichende Nährstoffversorgung für die Me-
thangärung bei einem C/N/P/S-Verhältnis von etwa 450-600/15/5/1 sichergestellt (Weiland 2010), 
welches hier jedoch, u. a. durch den stark erhöhten Schwefelgehalt, nicht gegeben war. Ferner können 
hohe Schwefelgehalte dazu führen, dass Spurenelemente als Metallsulfide ausfallen und somit deren 
Bioverfügbarkeit reduziert wird (Zandvoort et al. 2006). Daneben deuten erhöhte Schwefelgehalte auf 
eine erhöhte Schwefelwasserstoffbildung hin, wodurch die Methanogenen inhibiert werden (Speece 
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1996). Die äußerst geringen detektierten Anteile der Bacteria und Archaea in den Bioschlammproben 
von im Mittel 18% in Summe sind wahrscheinlich v. a. auf die erhöhten Mineralstoffkonzentrationen 
und einer resultierenden Hemmung der Mikroorganismen zurückzuführen. Zudem war zum Lösen des 
Biofilms von den FK der Beprobungsphase C4 aufgrund des dicken und kompakten Biofilms ein sehr 
intensives und mehrmaliges Schütteln notwendig, was zu einem erhöhten Sauerstoffeintrag führte. Dies 
könnte die überwiegend strikt anaeroben Mikroorganismen inhibiert bzw. geschädigt haben. Zusätzlich 
waren die Zellen währenddessen mechanischem Stress ausgesetzt, sodass diese womöglich aus den 
genannten Gründen nicht mehr mittels FISH detektiert werden konnten. Diese Behandlung hatte keine 
Auswirkungen auf das Ergebnis der qPCR. Dort könnte es prinzipiell jedoch zu Verlusten bei der 
Isolierung der DNA und durch die Oligonukleotidspezifität gekommen sein, die möglicherweise be-
stimmte Taxa nicht erfasste. Nichtsdestotrotz konnten mittels qPCR im Mittel 40% Archaea an der 
GZZ detektiert werden. Dieser Anteil lag somit meist sogar höher als der Anteil der Mikroorganismen 
(Archaea + Bacteria) der mittels FISH ermittelt wurde. Es kann daher davon ausgegangen werden, dass 
die mittels FISH ermittelten Zellzahlen in der Beprobungsphase C4 unterbestimmt waren. Allgemein 
ist an dieser Stelle auch darauf hinzuweisen, dass der konkrete Status eines Methanreaktors bzw. die 
Zusammensetzung der immobilisierten Mikroorganismen und deren Aktivität nur über eine Entnahme 
der Aufwuchskörper möglich ist, da sich die ermittelten Werte und Tendenzen zwischen den Biofilm-
proben der FK und dem Ablauf der Methanreaktoren (Speicher 2) deutlich unterscheiden. So lag der 
Anteil der Bacteria von Proben des Speicher 2 zu beiden Beprobungsphasen (C2 und C4) bei etwa 57% 
und der der Archaea um die 14%, obwohl sich die Anteile der Mikroorganismen in den Biofilmen 
signifikant unterschieden. Auch Sasaki und Kollegen (2007) stellten heraus, dass die 16S rRNA-
Konzentrationen von Methanogenen in der anhaftenden Biomasse des Trägermaterials im Reaktor 
höher waren als die im Reaktorablauf. 
In anderen Methanreaktoren konnte oftmals eine Dominanz der bakteriellen gegenüber der archaeellen 
Zellzahl festgestellt werden. Burkhard (2012) ermittelte mittels FISH in jungen Biofilmen von Füllkör-
pern eines überstauten Festbettreaktors Archaea-Abundanzen zwischen 7 und 43% an der GZZ mit 
teilweise großen Schwankungen im Zeitverlauf. Rademacher und Kollegen (2012b) detektierten im 
anaeroben Biofilm von vergleichbaren Füllkörpern mittels 454 Pyrosequenzierung ebenfalls einen 
vergleichsweise geringen Archaea-Anteil von 12% und einen Anteil an Bacteria von 88%. Demgegen-
über wiesen bspw. Lee und Kollegen (2008) in einem mesophilen, anaeroben Batch-Reaktor mittels 
qPCR-Analyse eine Dominanz der Archaea nach, mit etwa einer zehnfach höheren Zellzahl gegenüber 
den Bacteria. Diese differierenden Abundanzen lassen sich jedoch u. a. dadurch erklären, dass die 
Komposition der mikrobiellen Biozönose stark von der Betriebsweise der Reaktoren, der Zusammen-
setzung des zugeführten Substrates und der Raumbelastung abhängt (Casserly & Erijman 2003, Encina 
& Hidalgo 2005, Karakashev et al. 2005, Aschmann et al. 2007). So kann die Beschaffenheit einer mik-
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robiellen Biozönose innerhalb eines Reaktors auch im Laufe der Zeit bzw. abhängig von sich ändern-
den Prozessbedingungen variieren. 
5.5.2 Diversitätsanalyse der Biozönose 
Im Folgenden wurde die mikrobielle Biozönose in den Methanreaktoren der Beprobungsphase C4 
detaillierter hinsichtlich der phylogenetischen Diversität untersucht. 
5.5.2.1 Diversität der Archaea 
Zur Bestimmung der phylogenetischen Diversität diente u. a. die Methode der FISH mit spezifischen 
Sonden für methanogene Archaea – Methanobacteriaceae, Methanococcaceae, Methanomicrobiales 
und Methanosarcinales. In Abbildung 5-34 sind die Anteile der methanogenen Archaea in den abgelös-
ten Biofilm-Fraktionen der Füllkörper (1 bis 5) der Methanreaktoren 2R20 und 2R19 Mitte sowie in 
den entsprechenden Schlammproben der Beprobungsphase C4 dargestellt.  
 
 
Abbildung 5-34: Anteile methanogener Archaeen in den Methanreaktoren 
Anteile von Vertretern der Methanobacteriaceae, der Methanococcaceae, der Methanomicrobiales (Methanomicrobi-
aceae, -corpusculaceae und -planaceae) und der Methanosarcinales an der GZZ zur Beprobungsphase C4, analysierte 
Proben: Schlammproben sowie Biofilmproben der Füllkörper der Methanreaktoren 2R20 und 2R19 Mitte, Biofilm-
Fraktionen: 1 ≙ außen bis 5 ≙ innen. Die Standardabweichung ist mittels vertikaler Fehlerbalken aufgetragen. 
 
Wie im vorangegangenen Kapitel (5.5.1.2) beschrieben, waren auch bei dieser FISH-Analyse die Anteile 
der hybridisierten Zellen insgesamt sehr gering. Nichtsdestotrotz konnte bei den Biofilmproben der FK 
ebenso tendenziell eine Zunahme der Archaeen von außen nach innen (Fraktion 1 nach 5) festgestellt 
werden. Im Mittel war der Anteil der Methanosarcinales dabei am höchsten (Ø 3,4% an der GZZ). Der 
Anteil der Methanococcaceae lag durchschnittlich bei 2,3% und der der Methanobacteriaceae und 
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nogenen Gruppen beobachtet werden. Die Abundanz der Methanosarcinales war in den Schlammpro-
ben und in den inneren Biofilmschichten der Füllkörper am höchsten. Der Anteil der Methanococ-
caceae war in den mittleren Biofilmschichten vergleichsweise hoch. Die Abundanz der Methanomicro-
biales war in den mittleren bis inneren Biofilmschichten tendenziell am höchsten. Die Methanobacteri-
aceae waren in allen Biofilmschichten ähnlich häufig vertreten, in den Schlammproben jedoch weniger 
stark.  
So konnte auch bei den Biomasseproben der Methanreaktoren, ähnlich den Analysen des Speicher 2 
(Kapitel 5.2.1.3), eine Dominanz der hydrogenotrophen Methanogenen festgestellt werden, sodasss 
davon auszugehen ist, dass in der untersuchten Biogasanlage der hydrogenotrophe Methanbildungsweg 
favorisiert wird. Auch in diesen Untersuchungen wiesen die mit der MSMX860-Sonde hybridisierten 
Zellen zum überwiegenden Teil eine Stäbchenform auf und sind deshalb den Methanosaeta zuzuordnen 
(Kendall & Boone 2006). Da Methanosaeta nur bei geringen Acetatkonzentrationen einen Konkurrenz-
vorteil besitzen, lässt ihre Dominanz auf eine niedrige Acetat-Konzentration im System schließen. 
Wahrscheinlich ist dies v. a. durch eine verstärkte syntrophe Acetat-Oxidation durch acetogene Bakte-
rien bedingt. Dies bestärkt die Annahme eines bevorzugten hydrogenotrophen Biogasbildungsweges in 
dieser Anlage und unterstützt die Hypothese von Bauer (2008) bzw. Lebuhn und Kollegen (2008), dass 
der hydrogenotrophe Weg in den meisten Biogasanlagen, insbesondere bei hohen Raumbelastungen 
und geringen Verweilzeiten, bevorzugt wird. So wiesen auch die in dieser Arbeit untersuchten Methan-
reaktoren, ermöglicht durch die Immobilisation der Mikroorganismen auf den Füllkörpern, mit durch-
schnittlich 0,8 Tagen eine vergleichsweise geringe hydraulische Verweilzeit auf. 
Zur weiteren Untersuchung der phylogenetischen Diversität diente die Analyse mittels DGGE (Dena-
turierende Gradientengelelektrophorese). Hierbei werden zunächst 16S rDNA-Abschnitte der isolierten 
DNA aus einer Biozönose amplifiziert, die nachfolgend abhängig von ihrer Basenzusammensetzung 
und Sequenz gelelektrophoretisch aufgetrennt werden. Dabei entstehen verschiedene Bandenmuster, 
die weiter analysiert werden können.  
In Abbildung 5-35 sind die DGGE-Bandenmuster von 16S rDNA-Fragmenten der Archaea der abge-
lösten Biofilme der Füllkörper aus Reaktor 2R20 aus verschiedenen Tiefen sowie die der einzelnen 
Biofilm-Fraktionen der Füllkörper (1 bis 5) der Methanreaktoren 2R20 und 2R19 Mitte und die der 
entsprechenden Schlammproben der Beprobungsphase C4 gezeigt. Bei der Untersuchung der Proben 
mit der Archaea-spezifischen DGGE ergab sich ein Bandenmuster mit einer vergleichsweise niedrigen 
Bandenanzahl, was i. d. R. auf eine geringe archaeelle Diversität schließen lässt. Insgesamt konnten 
sieben verschiedene Banden detektiert werden (1–7). Drei Banden (1, 2 und 4) traten in allen Proben 
auf, wobei Bande 1 in ihrer relativen Intensität, verglichen mit den anderen Banden in derselben Spur, 
dominant war.  Bande 5 trat  nur  bei den Schlammproben  sowie in den Biofilmen  der Füllkörper  aus 




Abbildung 5-35: DGGE-Bandenmuster von 16S rDNA-Fragmenten der Archaea 
Gelelektrophoretische Auftrennung von 16S rDNA-Fragmenten amplifiziert durch das Primerpaar 
Parch519/Ar915r, analysierte Proben: Schlammproben sowie Biofilmproben der Füllkörper der 
Methanreaktoren 2R20 und 2R19, Biofilm-Fraktionen: 1 ≙ außen bis 5 ≙ innen, Beprobungsphase 
C4. Die gelb gekennzeichneten Banden (1–7) zeigen die relevanten Bandentypen. Die mit weißen 
Zahlen beschrifteten Banden wurden ausgeschnitten, reamplifiziert, sequenziert und phylogenetisch 
weiter analysiert. 
 
Reaktor 2R20 (oben, Mitte, unten) auf und war in ihrer relativen Intensität schwach. Bande 6 war 
ebenfalls nur schwach ausgeprägt, konnte jedoch in fast allen Proben, außer 2R19 Mitte Biofilmfraktion 
1 und 5, detektiert werden. Eine sehr geringe Intensität wies auch Bande 7 auf, welche in den Biofilmen 
der Füllkörper aus Reaktor 2R20 (oben, Mitte, unten), in den Schlammproben sowie in Probe 2R19 
Mitte Biofilmfraktion 1 und 5 fehlte. Bande 3 war in allen Proben außer 2R19 Mitte Biofilmfraktion 5 
vertreten. Abgesehen von der sehr schwachen Bande 7 konnten alle charakteristische Bandentypen 
ausgeschnitten und erfolgreich sequenziert werden (Banden 1–6). Im Anhang A-10 ist die taxonomi-
sche Zuordnung der sequenzierten Banden mittels RDP Classifier (Cole et al. 2009) tabellarisch aufge-
listet. 
Zur detaillierten Untersuchung der methanogenen Archaea wurde weiterhin eine Methanosarcinales- 
und Methanomicrobiales-spezifische DGGE für die Biofilm- und Schlamm-Proben durchgeführt. In 
Abbildung 5-36 sind die DGGE-Bandenmuster von 16S rDNA-Fragmenten der Methanosarcinales/        
-microbiales der abgelösten Biofilme der Füllkörper aus Reaktor 2R20 aus verschiedenen Tiefen sowie 
die der einzelnen Biofilm-Fraktionen der Füllkörper (1 bis 5) der Methanreaktoren 2R20 und 2R19 
Mitte und die der entsprechenden Schlammproben der Beprobungsphase C4 dargestellt. 




Abbildung 5-36: DGGE-Bandenmuster von 16S rDNA-Fragmenten der Methanosarcinales 
und -microbiales 
Gelelektrophoretische Auftrennung von 16S rDNA-Fragmenten amplifiziert durch das Primerpaar 
Msm355f/Msm1068r, analysierte Proben: Schlammproben sowie Biofilmproben der Füllkörper 
der Methanreaktoren 2R20 und 2R19, Biofilm-Fraktionen: 1 ≙ außen bis 5 ≙ innen, Beprobungs-
phase C4. Die gelb gekennzeichneten Banden (1–10) zeigen die dominanten Bandentypen. Die mit 
weißen Zahlen beschrifteten Banden wurden ausgeschnitten, reamplifiziert, sequenziert und 
phylogenetisch weiter analysiert. 
 
Das Bandenmuster der Methanosarcinales/-microbiales-spezifischen DGGE war diverser als das der 
Archaea-spezifischen-DGGE (Abbildung 5-35). Die Fragmente der Schlammprobe aus dem Methanre-
aktor 2R20 konnten im Gel jedoch nicht detektiert werden, sodass diese Probe nicht ausgewertet 
werden konnte. Zudem war das DGGE-Gel im unteren Teil schief gelaufen, weshalb die unteren 
Banden nicht alle auf einer Höhe lagen. 
Das vorliegende Bandenmuster wies insgesamt zehn mehr oder minder starke Bandentypen auf (1–10). 
Vier Banden (1–3 und 6) konnten in jeder Probe detektiert werden, wobei die Banden 1 und 3 in ihrer 
relativen Intensität in allen Proben dominant waren. Bande 2 und 6 unterschieden sich in ihrer Intensi-
tät je nach Probe. Bei allen Proben aus Methanreaktor 2R20 (Ausnahme 2R20 oben) bildete sich eine 
Doppelbande (Bande 1 und 7) aus, die auch in einem Teil der 2R19 Proben auftrat, jedoch nicht in den 
Proben 2R19 Mitte Biofilmfraktion 4 und 5. Ebenfalls in der 2R20 oben Probe und bei 2R19 Mitte 
Biofilmfraktion 1 fehlte die Bande 8, die ansonsten in unterschiedlicher Intensität in allen Proben 
detektiert werden konnte. Auch die Banden 5, 9 und 10 fehlten in der Probe aus 2R20 oben, in der 
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auch Bande 6 nur sehr schwach ausgebildet war. Die 2R20 oben Probe wies damit die geringste Ban-
denanzahl auf. Bande 9 und 10 bildeten eine sehr schwach detektierte Doppelbande in den Proben 
2R20 Mitte Biofilmfraktion 2, 3 und 4 sowie 2R19 Mitte Biofilmfraktion 2 bis 5 aus. Bande 4 fehlte 
jeweils in den Füllkörperproben, die die unteren Schichten des Biofilms charakterisierten (2R20 Mitte 
Biofilmfraktion 5 und 2R19 Mitte Biofilmfraktion 4 und 5). In den äußeren Biofilmschichten und in der 
Schlammprobe aus 2R19 sowie dem Biofilm des Füllkörpers 2R20 Mitte war die Bandenintensität dafür 
vergleichsweise stark. Die Bandentypen 1–6 konnten ausgeschnitten, reamplifiziert und erfolgreich 
sequenziert werden. Im Anhang A-10 ist die taxonomische Zuordnung der sequenzierten Banden 
mittels RDP Classifier (Cole et al. 2009) bis auf Gattungs-Ebene tabellarisch aufgelistet. 
Auf Grundlage dieser Sequenzierergebnisse und der Bandenmuster der entsprechenden DGGE 
(Abbildung 5-35 und Abbildung 5-36) erfolgte eine Zuordnung der detektierten archaeellen Vertreter 
zu den analysierten Proben (Tabelle 5-1). Wie weiter oben beschrieben, waren die Bandenmuster nicht 
besonders verschieden, sodass die mikrobielle Verteilung sich sehr ähnelte. Um ein mögliches Artefakt 
der DGGE-Banden auszuschließen, dass mehrere Sequenzen mit einer Bande assoziiert sind (Sekiguchi 
et al. 2001, Legatzki et al. 2011), wurden i. d. R. zwei Banden mit gleicher Laufweite analysiert. Da die 
Bandenstärken zwischen den Proben methodisch bedingt nicht vergleichbar sind, kann hierbei keine 
Aussage über die quantitative Verteilung der Mikroorganismen getroffen werden, die sich sehr wohl 
zwischen den Proben unterscheiden kann. Auffällig ist, dass durch die Archaea-spezifische DGGE nur 
Vertreter der Methanobacteriales (Methanobacterium sp.) und Acidilobales (Caldisphaera sp.) detektiert 
werden konnten. Vertreter der Methanomicrobiales (Methanospirillum sp. und Methanolinea sp.) und 
Methanosarcinales (Methanosaeta sp. und Methanosarcina sp.) wurden in dieser Arbeit einzig mittels 
Methanosarcinales/-microbiales-spezifischer DGGE erfasst. Dies lässt darauf schließen, dass mittels 
der Archaea-spezifischen DGGE nur die am häufigst vertretenen Archaea detektiert wurden und zur 
Charakterisierung der vollständigen archaeellen Vielfalt noch weitere Gruppen-spezifischere DGGE 
notwendig sind. Eine ähnliche Beobachtung konnten auch Gast und Kollegen (2004) bei der Charakte-
risierung der Protisten-Biozönose im Rossmeer machen. So wurden in der vorliegenden Arbeit mittels 
DGGE bspw. gar keine Methanococcales erfasst, die jedoch mittels FISH detektiert werden konnten 
(vgl. Abbildung 5-34). Schlussfolgernd würde dies auch bedeuten, dass die Abundanz von Methanobac-
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Tabelle 5-1: Archaeelle Vertreter in den Biofilm- und Schlammproben der Methanreaktoren 
In Klammern sind die dazugehörigen Bandentypen der Archaea-spezifischen (ARC) und Methanosarcinales/-microbiales-
spezifischen (MSM) DGGE (Abbildung 5-35 und Abbildung 5-36) beschrieben, taxonomische Zuordnung nach RDP 
Classifier (vgl. Anhang A-10), n. a. = nicht auswertbar 
 
Zur weiteren Diversitäts-Analyse wurden die sequenzierten archaeellen 16S rDNA-Abschnitte sowie 
ausgewählte Referenz-Sequenzen aus der Datenbank des NCBI zur Erstellung von phylogenetischen 
Stammbäumen eingesetzt. Mittels BLASTn-Analyse wurden zudem Mikroorganismen detektiert, die die 










(ARC1, -2, -4) 
Methanospirillum sp. 
(MSM6)                        
Methanolinea sp. (MSM4) 
Methanosaeta sp. (MSM1, -3) 
Methanosarcina sp. (MSM2) 
Caldisphaera sp.   
(ARC3, -5, -6) 
Mitte 
Methanobacterium sp. 
(ARC1, -2, -4) 
Methanospirillum sp. 
(MSM6)                     
Methanolinea sp. (MSM4) 
Methanosaeta sp. (MSM1, -3) 
Methanosarcina sp. (MSM2) 
Caldisphaera sp.   
(ARC3, -5, -6) 
unten 
Methanobacterium sp. 
(ARC1, -2, -4) 
Methanospirillum sp. 
(MSM6)                    
Methanolinea sp. (MSM4) 
Methanosaeta sp. (MSM1, -3) 
Methanosarcina sp. (MSM2) 
Caldisphaera sp.   
(ARC3, -5, -6) 
Mitte 1 
Methanobacterium sp. 
(ARC1, -2, -4) n. a. n. a. 
Caldisphaera sp.   
(ARC3, -5, -6) 
Mitte 2 
Methanobacterium sp. 
(ARC1, -2, -4) 
Methanospirillum sp. 
(MSM6)                   
Methanolinea sp. (MSM4) 
Methanosaeta sp. (MSM1, -3, -5)   
Methanosarcina sp. (MSM2) 
Caldisphaera sp.   
(ARC3, -5, -6) 
Mitte 3 
Methanobacterium sp. 
(ARC1, -2, -4) 
Methanospirillum sp. 
(MSM6)                 
Methanolinea sp. (MSM4) 
Methanosaeta sp. (MSM1, -3, -5) 
Methanosarcina sp. (MSM2) 
Caldisphaera sp.   
(ARC3, -5, -6) 
Mitte 4 
Methanobacterium sp. 
(ARC1, -2, -4) 
Methanospirillum sp. 
(MSM6)                   
Methanolinea sp. (MSM4) 
Methanosaeta sp. (MSM1, -3, -5) 
Methanosarcina sp. (MSM2) 
Caldisphaera sp.   
(ARC3, -5, -6) 
Mitte 5 
Methanobacterium sp. 
(ARC1, -2, -4) 
Methanospirillum sp. 
(MSM6) 
Methanosaeta sp. (MSM1, -3, -5) 
Methanosarcina sp. (MSM2) 
Caldisphaera sp.   
(ARC3, -5, -6) 
Schlamm 
Methanobacterium sp. 
(ARC1, -2, -4) n. a. n. a. 
Caldisphaera sp.   






(ARC1, -2, -4) 
Methanospirillum sp. 
(MSM6)                     
Methanolinea sp. (MSM4) 
Methanosaeta sp. (MSM1, -3) 





(ARC1, -2, -4) 
Methanospirillum sp. 
(MSM6)                    
Methanolinea sp. (MSM4) 
Methanosaeta sp. (MSM1, -3, -5) 
Methanosarcina sp. (MSM2) 
Caldisphaera sp.   
(ARC3, -5, -6) 
Mitte 3 
Methanobacterium sp. 
(ARC1, -2, -4) 
Methanospirillum sp. 
(MSM6)                        
Methanolinea sp. (MSM4) 
Methanosaeta sp. (MSM1, -3, -5) 
Methanosarcina sp. (MSM2) 
Caldisphaera sp.   
(ARC3, -5, -6) 
Mitte 4 
Methanobacterium sp. 
(ARC1, -2, -4) 
Methanospirillum sp. 
(MSM6) 
Methanosaeta sp. (MSM1, -3, -5) 
Methanosarcina sp. (MSM2) 
Caldisphaera sp.   
(ARC3, -5, -6) 
Mitte 5 
Methanobacterium sp. 
(ARC1, -2, -4) 
Methanospirillum sp. 
(MSM6) 
Methanosaeta sp. (MSM1, -3, -5) 
Methanosarcina sp. (MSM2)  
Schlamm 
Methanobacterium sp. 
(ARC1, -2, -4) 
Methanospirillum sp. 
(MSM6)                      
Methanolinea sp. (MSM4) 
Methanosaeta sp. (MSM1, -3) 
Methanosarcina sp. (MSM2) 
Caldisphaera sp.   
(ARC3, -5, -6) 
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Gensequenzen vorlagen, können die DGGE-Banden nicht zweifelsfrei den ermittelten Spezies zuge-
wiesen werden. Aufgrund der geringen Signifikanzwerte (e-values) von 0 bis maximal 3×10-103 sind die 
Ergebnisse jedoch als sehr signifikant einzustufen. In Abbildung 5-37 ist das entsprechende Dendro-
gramm der methanogenen Archaea illustriert. 
 
Abbildung 5-37: Phylogenetischer Stammbaum der reamplifizierten DGGE-Banden der methanogenen Archaea  
Phylogramm erstellt auf Grundlage von reamplifizierten 16S rDNA-Sequenzen von Archaea (ARC) bzw. Methanosar-
cinales/-microbiales (MSM) aus den entsprechenden DGGE-Analysen (Abbildung 5-35 und Abbildung 5-36). Der 
Stammbaum wurde mit dem Programm MEGA 5.2 (Tamura et al. 2011) unter Verwendung der Maximum Likelihood-
Methode, basierend auf dem Tamura-Nei-Model (Tamura & Nei 1993), erstellt. Zahlenangaben an internen Ästen 
bezeichnen Bootstrapping-Bestätigungswerte für den entsprechenden Ast bezogen auf 1000 Replikationen. Die Accession 
Numbers der Referenzsequenzen sind in Klammern angegeben. Als technische Referenzgruppe diente die Sequenz von 
Clostridium intestinale. Der Größenstandard bezeichnet einen Sequenzunterschied von 5% bezogen auf die Gesamtlänge des 
zugrundeliegenden Sequenz-Alignments. 
 
Wie schon mittels RDP Classifier ermittelt, konnte für die Sequenzen ARC1, -2 und -4 eine nahe 
Verwandtschaft zu Methanobacterium sp. bestätigt werden. So bildeten sie mit Methanobacterium beijingense 
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(AY552778), das auch nach der BLASTn-Analyse zu allen drei DGGE-Bandentypen die höchste 
Sequenzhomologie aufwies (94–99%), ein Cluster. Dieses Archaeon wurde aus einer anaeroben Biogas-
anlage in China isoliert und kann Wasserstoff und Kohlenstoffdioxid sowie Formiat in seinem Stoff-
wechsel metabolisieren (Ma et al. 2005). Weiterhin clusterten die Sequenzen MSM4 mit Vertretern der 
Methanoregulaceae. Sie wiesen nach BLASTn-Analyse zu Methanolinea mesophila (AB447467) und Metha-
nolinea tarda (NR028163) die höchste Verwandtschaft auf (97% Sequenzhomologie). Letzterer wurde 
aus einem methanogenen Bioschlammreaktor isoliert (Imachi et al. 2008). Des Weiteren konnte die 
nahe Verwandtschaft der MSM6-Sequenzen zu Methanospirillum sp. verifiziert werden. Sie bildeten laut 
BLASTn-Analyse mit Methanospirillum hungatei (NR074177 bzw. AB517987) ein Cluster, mit dem sie 
eine sehr hohe Sequenzhomologie aufwiesen (97%). Dieses Archaeon nutzt H2/CO2 und Formiat zur 
Biogasproduktion (Iino et al. 2010) und zählt, wie die vorangegangenen Mikroorganismen, somit zu den 
hydrogenotrophen Methanbildnern. Die Sequenzen der MSM2-Banden konnten bereits mittels RDP 
Classifier eindeutig der Gattung Methanosarcina zugeordnet werden, sodass sie auch im Dendrogramm 
mit Methanosarcina-Spezies clusterten. Nach BLASTn-Analyse konnte die höchste Sequenzhomologie 
(99–100%) zu Methanosarcina thermophila (KC203046 bzw. JQ346758) ermittelt werden. Letzterer wurde 
in einem anaeroben Bioreaktor der Universität Michigan detektiert, zählt zu den acetoklastischen 
Methanogenen und sein Temperaturoptimum liegt bei etwa 50 °C (Pinto & Raskin 2012). Weiterhin 
clusterten die MSM1-Sequenzen mit der Gattung Methanosaeta und zeigten nach BLASTn-Analyse eine 
sehr nahe Verwandtschaft, 99% Sequenzhomologie, zu Methanosaeta harundinacea (NR102896 und 
CP003117). Dieses mesophile, obligat acetoklastische Archaeon wurde u. a. schon aus einem UASB-
Reaktor in Beijing isoliert (Zhu et al. 2012). Auch die Sequenzen der MSM3- und MSM5-Banden bilde-
ten ein deutliches Cluster mit den Methanosaetaceae. Dabei konnte durch die BLASTn-Analyse die 
Gattungszugehörigkeit zunächst nicht eindeutig geklärt werden. Die MSM3- und MSM5-Sequenzen 
zeigten sowohl zu Methanosaeta concilii (NR102903, AB679168, CP002565 und NR028242) als auch zu 
Methanothrix soehngenii (X51423 bzw. X16932) eine gleich hohe Sequenzhomologie (99–100%). Aller-
dings wurde die Nomenklatur der Gattungen Methanothrix und Methanosaeta, insbesondere der vorab 
genannten Spezies, in der Vergangenheit kontrovers diskutiert und die Bezeichnungen werden heute 
meist als Synonyme verwendet (Wayne 1994, Boone & Kamagata 1998, Zheng & Raskin 2000), sodasss 
es sich voraussichtlich um den gleichen Organismus handelt. Dieser ist ein filamentös wachsendes, rein 
acetoklastisch-methanogenes Archaeon (Thauer et al. 2008, Rajakumar et al. 2012). 
Da die MSM3- und MSM5-Sequenzen bzw. die ARC1- und ARC4-Seqzenzen und gegebenenfalls auch 
die ARC2-Sequenz zueinander eine bis zu 100%ige Sequenzhomologie aufwiesen, ist davon auszuge-
hen, dass es sich jeweils um den selben Mikroorganismus handelt, der ein multiples Bandenmuster in 
der DGGE erzeugt. Dies ist dann der Fall, wenn mehrere 16S rRNA-Genkopien in einem Organismus 
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vorliegen, jedoch die entsprechenden Sequenzen nicht gleich sind. Ähnliche Beobachtungen wurden in 
früheren Studien schon mehrfach getätigt (Nübel et al. 1996, Satokari et al. 2001, Neilson et al. 2013).  
Da einige Banden Archaea-spezifische DGGE Sequenzen repräsentierten, die den Crenarchaeota 
zuzuordnen sind (vgl. Anhang A-10 und Tabelle 5-1), ist im Folgenden (Abbildung 5-38) das generierte 
Dendrogramm der Crenarchaeota gezeigt. 
 
 
Abbildung 5-38: Phylogenetischer Stammbaum der reamplifizierten DGGE-Banden der Crenarchaea  
Phylogramm erstellt auf Grundlage von reamplifizierten 16S rDNA-Sequenzen von Archaea (ARC) aus der entsprechenden 
DGGE-Analyse (Abbildung 5-35). Der Stammbaum wurde mit dem Programm MEGA 5.2 (Tamura et al. 2011) unter 
Verwendung der Maximum Likelihood-Methode, basierend auf dem Tamura-Nei-Model (Tamura & Nei 1993), erstellt. 
Zahlenangaben an internen Ästen bezeichnen Bootstrapping-Bestätigungswerte für den entsprechenden Ast bezogen auf 
1000 Replikationen. Die Accession Numbers der Referenzsequenzen sind in Klammern angegeben. Als technische Refe-
renzgruppe diente die Sequenz von Clostridium intestinale. Der Größenstandard bezeichnet einen Sequenzunterschied von 5% 
bezogen auf die Gesamtlänge des zugrundeliegenden Sequenz-Alignments. 
 
Die Taxonomische Zuordnung der ARC3, -5, und -6-Sequenzen nach RDP Classifier war auf Gat-
tungsebene nicht so sicher. Es konnten jedoch eine 89–98%ige Konfidenz für die Klasse der Ther-
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moprotei und immerhin noch eine 31–66%ige Konfidenz für Caldisphaera sp. ermittelt werden. Im 
Dendrogramm clusterten alle sechs analysierten Sequenzen mehr oder minder miteinander, wobei 
ARC3 und ARC6 eine sehr nahe Verwandtschaft zueinander aufwiesen und eine hohe Sequenzhomo-
logie (93–96%) zu dem Crenarchaeon ET1-10 (AJ244286), welches in einer Anreicherungskultur 
detektiert wurde, die mit Reisfeldboden angeimpft worden war. In der selben Studie wurde auch das 
Crenarchaeon ET1-8 (AJ244284) detektiert (Chin et al. 1999), welches eine sehr hohe Sequenzhomolo-
gie (98–99%) zu den ARC5-Sequenzen aufwies. Wie schon vorab ermittelt, wiesen die ARC3, -5, und -
6-Sequenzen ebenso eine recht nahe Verwandtschaft zu den Caldisphaeraceae auf, wie bspw. zu Caldis-
phaera draconis (EF057392) und Caldisphaera lagunensis (NR024799). Eine eindeutige phylogenetische 
Zuordnung war jedoch aufgrund fehlender Referenzsequenzen nicht möglich.  
Auch in der Studie zur mikrobiellen Struktur eines Schlammbett-Filter Reaktors durch Connaughton 
und Kollegen (2006) wurden Crenarchaeota vergesellschaftet mit methanogenen Archaea ermittelt. 
Untersuchungen zeigten, dass Crenarchaeota in anaeroben Biofilmen zur Abwasserbehandlung in 
hohen Abundanzen vorkommen und zusammen mit Methanogenen in anaeroben Labor-Bioreaktoren 
kultiviert werden können. Dabei wurden Crenarchaeota-Zellen in direkter räumlicher Nähe zu Metha-
nosaeta-Zellen detektiert, was die Hypothese aufstellte, dass Crenarchaeota ein aktiver Teil des mikro-
biellen Konsortiums in Bioschlämmen sind, welche in Interaktionen mit Acetat-verwertenden Metha-
nogenen stehen (Collins et al. 2005). Yenigün und Demirel (2013) konnten indessen einen Zusammen-
hang zwischen einer erhöhten Raumbelastung sowie eines erhöhten Ammoniak-Gehaltes mit einer 
vermehrten Abundanz an Crenarchaeen in Fermentern ermitteln. Eine ähnliche Beobachtung machten 
auch Chen und Kollegen. Sie konnten hierbei Crenarchaeen detektieren, die nahe verwandt zu Candi-
datus Nitrososphaera gargensis, der Ammoniak zu oxidieren vermag, waren (Chen et al. 2012). Auch die in 
dieser Arbeit analysierten Sequenzen (ARC3, -5, und -6) wiesen eine hohe Sequenzähnlichkeit zu 
diesem Organismus auf (83–85%). Ferner wurde bereits in Kapitel 3.1.1 die mögliche Beteiligung der 
Crenarchaeota an der Hydrolyse erwähnt (Lebuhn & Gronauer 2009). So sind Crenarchaeen bei der 
anaeroben Vergärung offensichtlich in einer höheren Abundanz vertreten als in früheren Studien 
angenommen. Allerdings konnte ihre Rolle im Stoffwechselweg der Methanbildung noch nicht aufge-
klärt werden. 
5.5.2.2 Diversität der Bacteria 
Da in Kapitel 5.5.1.2 eine vergleichsweise hohe bakterielle Zellzahl in den Proben der Methanreaktoren 
festgestellt wurde, wurde auch die bakterielle Diversität eingehender betrachtet. Zur Bestimmung der 
phylogenetischen Diversität der Bacteria diente dabei ebenso unter anderem die Methode der FISH mit 
spezifischen Sonden für Cellulose-Abbauer – der Clostridium Gruppe, der Bacteroidetes, der Acetivibrio 
Gruppe und der Pseudomonadaceae. In Abbildung 5-39 sind die Anteile der hydrolytischen Bacteria in 
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den abgelösten Biofilm-Fraktionen der Füllkörper (1 bis 3) der Methanreaktoren 2R20 und 2R19 Mitte 
sowie in den entsprechenden Schlammproben der Beprobungsphase C4 dargestellt. 
 
 
Abbildung 5-39: Anteile Cellulose-abbauender Mikroorganismen in den Methanreaktoren 
Anteile von Vertretern der Clostridium Gruppe, der Bacteroidetes, der Acetivibrio Gruppe und Pseudomonadaceae an 
der GZZ zur Beprobungsphase C4, analysierte Proben: Schlammproben sowie Biofilmproben der Füllkörper der 
Methanreaktoren 2R20 und 2R19 Mitte, Biofilm-Fraktionen: 1 ≙ außen bis 3 ≙ mittig. Die Standardabweichung ist 
mittels vertikaler Fehlerbalken aufgetragen. 
 
Entgegen den Beobachtungen bei der Analyse der Gesamtheit der Bacteria, bei der eine Abnahme der 
bakteriellen Anteile von der äußeren zur inneren Biofilmschicht der Füllkörper ermittelt wurde 
(Abbildung 5-33), nahmen hierbei die Summe der Anteile der untersuchten Cellulose-Abbauer nach 
innen hin zu. So scheinen in den äußeren Biofilmschichten noch andere, an dieser Stelle nicht erfasste, 
Bacteria vorzukommen.  
In Reaktor 2R20 konnte von außen zur Mitte eine Zunahme der Clostridium Gruppe um etwa das 
Doppelte, im Reaktor 2R19 jedoch eine Abnahme dieser Gruppe auf etwa die Hälfte beobachtet wer-
den. In Reaktor 2R20 zeigte sich eine leichte Schwankung der Abundanz der Bacteroidetes um etwa 
1%. Im Reaktor 2R19 nahm der Anteil der Bacteroidetes zur Mitte bis auf ca. 5% zu. Die Abundanz 
der Acetivibrio Gruppe war hingegen in der mittigen Biofilmfraktion des Reaktor 2R20 mit knapp 5% 
vergleichsweise hoch. In beiden Reaktoren konnte eine Zunahme der Pseudomonadaceae im Biofilm 
von außen zur Mitte ermittelt werden, um jeweils über das Doppelte. Die Verteilung der verschiedenen 
Cellulose-Abbauer in den Schlammproben war in beiden Reaktoren sehr ähnlich und, abgesehen von 
einem leicht erhöhten Anteil an Bacteroidetes, ähnelte die mikrobielle Zusammensetzung stark der des 
analysierten Prozesswassers (vgl. Abbildung 5-11, Seite 82).  
Wie schon in den vorangegangen Analysen dieser Proben, waren jedoch auch bei dieser FISH-Analyse 
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werden, dass ein geringer Teil der Hydrolyse/Acidogenese auch in den Methanreaktoren stattfindet. 
Dabei kommt hier neben Clostridium auch den anderen drei analysierten Gruppen eine verstärkte Be-
deutung zu. So wird, wie bereits erwähnt, u. a. vermutet, dass bestimmte Vertreter der Pseudomonad-
aceae eine wichtige Rolle beim Acetatabbau einnehmen könnten (Li et al. 2009). So wäre eine Vergesell-
schaftung mit bspw. dem ebenso in diesen Proben detektierten Methanosaeta, die durch eine hohe 
Acetatkonzentration inhibiert werden, denkbar. Da Vertreter der Bacteroidetes darauf spezialisiert sind, 
komplexe organische Materialien abzubauen und zudem noch sehr stressresistent auf Änderungen im 
Substratangebot reagieren, ist ihr leicht erhöhter Anteil in den Methanreaktoren, in denen kein leicht 
hydrolisierbares Material mehr ankommen sollte, nachvollziehbar (Thomas et al. 2011, Kampmann et al. 
2012). Vertreter der Gattung Acetivibrio und der Clostridium Gruppe sind mesophile, fermentative Bakte-
rien, die allgemein zu den am häufigsten vertretenen Cellulose-abbauenden Mikroorganismen in Bio-
gasanlagen zählen (Cirne et al. 2007, Li et al. 2009). Da bspw. Acetivibrio cellulolyticus aus Cellulose direkt 
die Ausgangstoffe für die Methanbildung – Acetat, Wasserstoff und Kohlenstoffdioxid – bilden kann, 
hohe Konzentrationen von Acetat und H2 aber wiederum dessen Wachstum inhibieren, ist eine symbi-
otische Beziehung mit Methanogenen sogar naheliegend (Khan 1980, Laube & Martin 1981). Auch 
verschiedene Vertreter der Clostridium Gruppe sind fernerhin an der Acetogenese beteiligt (Hattori 
2008, Weiland 2010). 
Zur weiteren Untersuchung der phylogenetischen Diversität diente auch hier die Analyse mittels 
DGGE. In Abbildung 5-40 sind die DGGE-Bandenmuster von 16S rDNA-Fragmenten der Bacteria 
der abgelösten Biofilme der Füllkörper aus Reaktor 2R20 aus verschiedenen Tiefen sowie die der 
einzelnen Biofilm-Fraktionen der Füllkörper (1 bis 5) der Methanreaktoren 2R20 und 2R19 Mitte und 
die der entsprechenden Schlammproben der Beprobungsphase C4 gezeigt. Obwohl das amplifizierte 
Fragment für die DGGE-Analyse sehr klein war (ca. 160 bp), war das Bandenmuster sehr divers. Die 
Banden lagen sehr eng und waren daher teilweise nicht unterscheidbar. Auch die relative Intensität 
vieler Banden war sehr schwach, weshalb in dieser Auswertung nur auf die Hauptbanden (Banden 1–
13), die auch ausgeschnitten und sequenziert wurden, eingegangen werden kann. Es ist jedoch darauf 
hinzuweisen, dass hier im Gegensatz zur Archaea-spezifischen DGGE viele Banden detektiert werden 
konnten, die spezifisch für eine oder wenige Proben waren. Zur Auswertung der vollständigen Ban-
denmuster wurde mittels des Programmes BioNumerics eine Clusteranalyse durchgeführt (siehe Abbil-
dung 5-42, Kapitel 5.5.3). 
Generell waren die Hauptbanden in ihrer relativen Intensität je nach Probe unterschiedlich. Die Ban-
den 7 und 11, die in allen Füllkörperproben des Methanreaktors 2R19 als Doppelbande und in hoher 
Intensität ausgeprägt vorlagen, wiesen im Methanreaktor 2R20 eine deutlich schwächere Intensität auf, 
wobei Bande 11 teilweise kaum noch erkennbar war. In den Schlammproben beider Festbett-Reaktoren 
fehlte  Bande 11.  Dafür  war in  den Schlammproben  Bande 9  in ihrer  relativen Intensität  dominant, 




Abbildung 5-40: DGGE-Bandenmuster von 16S rDNA-Fragmenten der Bacteria 
Gelelektrophoretische Auftrennung von 16S rDNA-Fragmenten amplifiziert durch das 
Primerpaar  357f/518r, analysierte Proben: Schlammproben sowie Biofilmproben der 
Füllkörper der Methanreaktoren 2R20 und 2R19, Biofilm-Fraktionen: 1 ≙ außen bis 
5 ≙ innen, Beprobungsphase C4. Die gekennzeichneten Banden wurden ausgeschnit-
ten, reamplifiziert, sequenziert und weiter phylogenetisch analysiert. 
 
während sie in den Proben 2R19 Mitte Biofilmfraktion 2, 4 und 5 fehlte und auch in den anderen 
Füllkörperproben nur schwach detektiert wurde. Die Banden 1 bis 4 sowie 12 waren in allen Proben 
vertreten. Bande 10 wurde in sehr unterschiedlicher Intensität detektiert und konnte in den Proben 
2R20 Mitte Biofilmfraktion 1 und 5 sowie 2R19 Mitte Biofilmfraktion 4 nur noch sehr schwer erkannt 
werden. In jeder Probe wurde entweder Bande 5 oder Bande 8 detektiert, jedoch nur in den Proben 
2R20 Mitte und 2R20 Mitte Biofilmfraktion 1 traten beide Banden gemeinsam auf. Die Bandenmuster 
der Proben aus dem Festbett-Reaktor 2R19 enthielten weiterhin alle Bande 8, genauso wie die Proben 
aus Reaktor 2R20 unten und die Füllkörperproben 2R20 Mitte Biofilmfraktion 2 bis 5. Bande 5 dage-
gen wurde in den Proben aus Reaktor 2R20 oben und Mitte sowie in der Schlammprobe des Methanre-
aktors 2R20 und bei der Probe 2R20 Mitte Biofilmfraktion 1 detektiert. Bande 6 trat nur in Proben des 
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Methanreaktors 2R20 auf – 2R20 oben, Mitte, Mitte Biofilmfraktion 1 und in der Schlammprobe. 
Bande 13 war nur in Proben des Reaktor 2R19 stark ausgeprägt, insbesondere in der Schlammprobe 
und in 2R19 Mitte Biofilmfraktion 1. In Reaktor 2R20 war sie nur leicht in den Proben 2R20 oben bis 
unten und 2R20 Mitte Biofilmfraktion 1 bis 4 erkennbar. Alle beschriebenen Banden wurden ausge-
schnitten, reamplifiziert und sequenziert. Im Anhang A-10 ist die taxonomische Zuordnung der se-
quenzierten Banden mittels RDP Classifier (Cole et al. 2009) tabellarisch aufgelistet. Aufgrund des 
teilweise minderwertigen Sequenziererfolges bzw. der Kürze der Sequenzen konnten nicht alle Banden 
eindeutig einer Gattung zugeordnet werden, was sich in einer geringen Konfidenz zeigte. 
Auf Grundlage dieser Sequenzierergebnisse und der Bandenmuster der entsprechenden DGGE 
(Abbildung 5-40) erfolgte eine Zuordnung der detektierten bakteriellen Vertreter zu den analysierten 
Proben (Tabelle 5-2). Dabei wurden nur die Sequenzen berücksichtigt, deren Konfidenz für die Zuord-
nung des Phylums bei mindestens 75% lag. Um auszuschließen, dass mehrere Sequenzen mit einer 
Bande assoziiert sind (Sekiguchi et al. 2001, Legatzki et al. 2011), wurden, wenn möglich, je zwei Banden 
mit gleicher Laufweite analysiert. Da die Bandenstärken zwischen den Proben methodisch bedingt 
nicht vergleichbar sind, kann auch hier keine Aussage über die quantitative Verteilung der Mikroorga-
nismen getroffen werden. Weil auch hier die dominanten Banden in den meisten Proben vorhanden 
waren, ähnelte sich ebenso die mikrobielle Verteilung. Auffällig war jedoch, dass Gemmatimonas sp. 
(BAC6) nur in Reaktor 2R20 detektiert werden konnte. Die meisten ermittelten Sequenzen wurden aber 
den Firmicutes zugeordnet. 
Zur weiteren Diversitäts-Analyse wurden die sequenzierten bakteriellen 16S rDNA-Abschnitte sowie 
ausgewählte Referenz-Sequenzen aus der Datenbank des NCBI zur Erstellung eines phylogenetischen 
Stammbaumes eingesetzt. Auch hier wurden nur die Sequenzen berücksichtigt, deren Konfidenz für die 
Zuordnung des Phylums bei mindestens 75% lag. Aufgrund der kurzen Sequenzlängen waren einige 
Bootstrapping-Bestätigungswerte, insbesondere an wurzelnahen Knotenpunkten, verhältnismäßig 
gering, sodasss den Verzweigungen an diesen Punkten nur eine geringe Signifikanz zugewiesen werden 
kann. In Abbildung 5-41 ist das entsprechende Dendrogramm der Bacteria dargestellt. Ebenso an 
dieser Stelle erfolgte mittels BLASTn-Analyse ferner die Detektion der Datenbanksequenzen bzw. der 
Mikroorganismen, die die höchste Sequenzhomologie zu den Vergleichssequenzen aufwiesen. Da keine 
vollständigen 16S rDNA-Gensequenzen vorlagen, können auch hier die DGGE-Banden nicht zweifels-
frei den ermittelten Spezies zugewiesen werden. Hierbei kann jedoch anhand der geringen Signifikanz-
werte (e-values) von 9×10-57 bis maximal 5×10-29 von einer signifikanten Zuordnung ausgegangen 
werden. 
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Tabelle 5-2: Bakterielle Vertreter in den Biofilm- und Schlammproben der Methanreaktoren 
In Klammern sind die dazugehörigen Bandentypen der Bacteria-spezifischen (BAC) DGGE (Abbildung 5-40) beschrieben, 











Sarcina sp. (Bac1), Thermoflavimicrobium sp. 
(BAC2), Pelotomaculum sp. (BAC7, -11), 








Sarcina sp. (Bac1), Thermoflavimicrobium sp. 
(BAC2), Pelotomaculum sp. (BAC7, -11), 
Syntrophaceticus sp. (BAC8),                     








Sarcina sp. (Bac1), Thermoflavimicrobium sp. 
(BAC2), Pelotomaculum sp. (BAC7, -11), 
Syntrophaceticus sp. (BAC8),                     






Sarcina sp. (Bac1), Thermoflavimicrobium sp. 
(BAC2), Pelotomaculum sp. (BAC7),  
Syntrophaceticus sp. (BAC8),                             








Sarcina sp. (Bac1), Thermoflavimicrobium sp. 
(BAC2), Pelotomaculum sp. (BAC7, -11), 
Syntrophaceticus sp. (BAC8),                     






Sarcina sp. (Bac1), Thermoflavimicrobium sp. 
(BAC2), Pelotomaculum sp. (BAC7, -11), 
Syntrophaceticus sp. (BAC8),                     






Sarcina sp. (Bac1), Thermoflavimicrobium sp. 
(BAC2), Pelotomaculum sp. (BAC7, -11), 
Syntrophaceticus sp. (BAC8),                     






Sarcina sp. (Bac1), Thermoflavimicrobium sp. 
(BAC2), Pelotomaculum sp. (BAC7, -11), 
Syntrophaceticus sp. (BAC8),                     






Sarcina sp. (Bac1), Thermoflavimicrobium sp. 
(BAC2), Pelotomaculum sp. (BAC7),         











Sarcina sp. (Bac1), Thermoflavimicrobium sp. 
(BAC2), Pelotomaculum sp. (BAC7, -11), 
Syntrophaceticus sp. (BAC8),                     






Sarcina sp. (Bac1), Thermoflavimicrobium sp. 
(BAC2), Pelotomaculum sp. (BAC7, -11), 






Sarcina sp. (Bac1), Thermoflavimicrobium sp. 
(BAC2), Pelotomaculum sp. (BAC7, -11), 
Syntrophaceticus sp. (BAC8),               






Sarcina sp. (Bac1), Thermoflavimicrobium sp. 
(BAC2), Pelotomaculum sp. (BAC7, -11), 






Sarcina sp. (Bac1), Thermoflavimicrobium sp. 
(BAC2), Pelotomaculum sp. (BAC7, -11), 






Sarcina sp. (Bac1), Thermoflavimicrobium sp. 
(BAC2), Pelotomaculum sp. (BAC7, -11), 
Syntrophaceticus sp. (BAC8),                     









Abbildung 5-41: Phylogenetischer Stammbaum der reamplifizierten DGGE-Banden der Bacteria  
Phylogramm erstellt auf Grundlage von reamplifizierten 16S rDNA-Sequenzen von Bacteria (BAC) aus der entsprechen-
den DGGE-Analyse (Abbildung 5-40). Der Stammbaum wurde mit dem Programm MEGA 5.2 (Tamura et al. 2011) unter 
Verwendung der Maximum Likelihood-Methode, basierend auf dem Tamura-Nei-Model (Tamura & Nei 1993), erstellt. 
Zahlenangaben an internen Ästen bezeichnen Bootstrapping-Bestätigungswerte für den entsprechenden Ast bezogen auf 
1000 Replikationen. Die Accession Numbers der Referenzsequenzen sind in Klammern angegeben. Als technische 
Referenzgruppe diente die Sequenz von Methanobacterium beijingense. Der Größenstandard bezeichnet einen Sequenzunter-
schied von 10% bezogen auf die Gesamtlänge des zugrundeliegenden Sequenz-Alignments. 
 
Schon nach RDP Classifier konnten beide BAC8 Sequenzen 100%ig Syntrophaceticus sp. zugeordnet 
werden und auch im Dendrogramm clusterten sie mit den Thermoanaerobacterales und zeigten nach 
BLASTn-Analyse eine 100%ige Sequenzhomologie zu Syntrophaceticus schinkii (EU386162). Hierbei 
handelt es sich um ein mesophiles, syntroph Acetat-oxidierendes Bakterium, das aus Bioschlamm eines 
mesophilen Biogasreaktors mit hohen Ammonium-Konzentrationen isoliert wurde (Westerholm et al. 
2010). Die BAC4-Bande konnte Anaerobaculum sp. zugeordnet werden und bildete auch im Stammbaum 
ein Cluster mit Anaerobaculum mobile (bspw. NR102954 oder CP003198), mit dem es, ebenso wie zu 
Acetomicrobium flavidum (FR733692), eine nahe Verwandtschaft aufwies (je 97% Sequenzhomologie). 
Anaerobaculum mobile ist ein gemäßigt thermophiles Bakterium mit einer Generationszeit von ca. 
drei Stunden, welches Kohlenhydrate und organische Säuren zu Acetat, Wasserstoff und CO2 umwan-
delt (Menes & Muxí 2002). Es wurde u. a. schon in einem methanogenen Festbettreaktor mit kurzer 
hydraulischer Verweilzeit detektiert (Sasaki et al. 2006). Sehr ähnliche physiologische Merkmale sind für 
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Acetomicrobium flavidum beschrieben, das ebenfalls zur Familie der Synergistaceae zählt (Soutschek et al. 
1984). Nach RDP Classifier wurden die BAC2-Sequenzen den Thermoactinomycetaceae zugeordnet. 
Nach BLASTn-Analyse wiesen sie indes mit einer Sequenzhomologie von jeweils 95% die nächste 
Verwandtschaft zu Desulfotomaculum thermobenzoicum (AJ294430, NR042045 bzw. Y11574) und Desulfoto-
maculum thermoacetoxidans (NR029336), die zu den Peptococcaceae zählen, auf. Jedoch konnte bei der 
Stammbaumanalyse keine nähere Verwandtschaft mit dieser Familie bestätigt werden. So war die 
taxonomische Zuordnung an dieser Stelle aufgrund der kurzen Sequenz nicht eindeutig, wobei aber 
anzunehmen ist, dass die BAC2-Sequenzen sicher bei den Firmicutes einzugliedern sind. Nach 
BLASTn-Analyse sowie nach RDP Classifier wiesen die BAC6-Sequenzen eine Verwandtschaft zu 
Gemmatimonas sp., mit einer Sequenzhomologie von 87% insbesondere zu G. aurantiaca (NR074708, 
AP009153 bzw. NR027529) auf. In der Tat wurde Gemmatimonas aurantiaca auch schon aus einem 
anaeroben-aeroben sequentiellen Batch-Reaktor für die biologische Phosphor-Elimination von Abwas-
ser isoliert (Zhang et al. 2003). Und da es offenbar auch in anaeroben Biogasanlagen wachsen kann, 
wurde es ebenfalls in einem langfristigen Feldversuch nach Düngung mit Gärresten nachgewiesen 
(Abubaker 2012). Die BAC3-Sequenzen clusterten im Dendrogramm deutlich mit Syntrophobacter sulfati-
reducens (NR043073) und auch nach RDP Classifier und der BLASTn-Analyse zeigten sie eine 96–97% 
Sequenzhomologie zu diesem Mikroorganismus. Syntrophobacter sp. ist ein typischer Vertreter der aceto-
genen bzw. syntrophen Bakterien (Hattori 2008, Weiland 2010). Oben genannte Spezies wurde aus 
UASB-Reaktoren isoliert und oxidiert Propionat und Pyruvat zu Acetat, mit Sulfat als Elektronenak-
zeptor, zudem es Pyruvat auch durch Fermentation zu oxidieren vermag (Chen et al. 2005). Die BAC7- 
und BAC11-Sequenzen bildeten ein gemeinsames Cluster mit den Peptococcaceae. BAC7 wies dabei 
mit 95–96% die höchste Sequenzhomologie zu Pelotomaculum propionicicum (NR041000) auf und BAC11 
zeigte mit 96% Sequenzhomologie die größte Ähnlichkeit zu Pelotomaculum isophthalicicum (NR041320). 
Pelotomaculum isophthalicicum wächst nur mit aromatischen Verbindungen in Co-Kultur mit hydrogenot-
rophen Methanogenen. In einer syntrophen Co-Kultur mit Methanospirillum hungatei, der ebenfalls in den 
Proben detektiert wurde (vgl. Kapitel 5.5.2.1), kann P. isophthalicicum Phthalat-Isomere und Benzoate für 
das Wachstum nutzen und die Co-Kultur produziert dabei Acetat und Methan (Qiu et al. 2006). Das 
oben genannte obligat syntrophe Bakterium Pelotomaculum propionicicum wurde aus einem UASB-Reaktor 
isoliert und setzt in Co-Kultur mit methanogenen Archaea Propionat in Acetat um (Imachi et al. 2007). 
Die Sequenzen von BAC1 und BAC9 bildeten mit den Clostridiaceae ein Cluster. Nach RDP Classifier 
wurde die BAC1-Sequenz mit einer Konfidenz von nur 14% Sarcina sp. zugeordnet. Nach der 
BLASTn-Analyse wies die Sequenz mit 96% jedoch die höchste Homologie zu Clostridium diolis 
(DQ831125) auf. Dieses Bakterium kann eine Vielzahl von Kohlenhydraten und Kohlenhydrat-
Derivaten, einschließlich Glucose, Cellobiose und Xylose, fermentieren. Die Fermentationsprodukte 
von Glucose sind dabei Butyrat und Acetat (Biebl & Spröer 2002). Clostridium diolis wurde daher schon 
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mehrfach in Biogasanlagen detektiert (Lee et al. 2008, Kim et al. 2012). Auch BAC9 wurde nach RDP 
Classifier nicht der Gattung Clostridium zugeordnet, sondern mit einer Konfidenz von 25% Anaerobacter 
sp.. Jedoch auch in diesem Fall ergab die BLASTn-Analyse eine nahe Verwandtschaft zu der Gattung 
Clostridium, im Speziellen zu Clostridium favososporum (JQ897403), mit einer Sequenzhomologie von 98%. 
Dieser Mikroorganismus wurde u. a. bei der Analyse mikrobieller Lebensgemeinschaften beim metha-
nogenen Abbau von Reisstroh im Boden detektiert (Weber 2000). Die Sequenzen der BAC1- und 
BAC9-Banden zählen beide zum Cluster I der Clostridiaceae und die entsprechenden Mikroorganismen 
zeigen daher auch ähnliche physiologische Merkmale. 
5.5.3 Vergleich der Methanreaktoren 
Die untersuchten Methanreaktoren waren vom selben Typ (Größe, Bauform, Material, etc.), seit der 
selben Zeit in Betrieb und wurden mit dem gleichen Prozesswasser mit einheitlicher Zulaufrate be-
schickt. Der einzige Unterschied lag in der Sorte der Füllkörper, mit denen sie beladen waren, 
Bioflow 40 in Reaktor 2R20 und Hel-X H2X36 in Reaktor 2R19, wobei diese sich in Größe, Form, 
Material und Dichte ähneln (vgl. Tabelle 4-1, Seite 30). Aber schon bei der Untersuchung der organi-
schen Trockensubstanz zeigten sich klare Unterschiede zwischen der abgelösten Biomasse der Füllkör-
per. So wies der Biofilm des Füllkörpers Hel-X H2X36 aus Reaktor 2R19 einen über dreimal höheren 
organischen Anteil an der Trockensubstanz auf (vgl. Abbildung 5-31) und war weit weniger stark mit 
anorganischem Material durchsetzt als der Biofilm des Füllkörpers Bioflow 40 des Reaktors 2R20. 
Auch die ermittelte Zellzahl der Archaea lag im Biofilm des Reaktors 2R19 methodenunabhängig über 
der des Reaktors 2R20 (vgl. Abbildung 5-32). Bei der FISH-Analyse bezüglich bestimmter Mikroorga-
nismen-Gruppen zeigten sich weiterhin einige Unterschiede. So waren im Biofilm des Reaktors 2R19 
die Anteile der Methanobacteriaceae und Methanomicrobiales im Mittel etwas höher und im Biofilm 
des Reaktors 2R20 waren dagegen die Anteile der Methanococcaceae und Methanosarcinales ver-
gleichsweise hoch (vgl. Abbildung 5-34). Auch bei der FISH-Analyse der Cellulose-Abbauer zeigten 
sich Unterschiede in der mikrobiellen Verteilung. So war im Biofilm des Reaktors 2R19 der Anteil der 
Bacteroidetes durchschnittlich etwa doppelt so hoch wie im Reaktor 2R20. Dafür waren im Reaktor 
2R20 die Anteile der Clostridium sowie Acetivibrio Gruppe sowie der Pseudomonadaceae bis teilweise 
über das Fünffache höher als im Biofilm des Reaktors 2R19.  
Bei der Analyse mittels DGGE zeigten sich zwischen den Reaktoren zum Teil sehr ähnliche Banden-
muster, jedoch insbesondere bei der Bacteria-spezifischen DGGE konnten auch viele Banden detek-
tiert werden, die probenspezifisch waren. Zur besseren Auswertung der diversen Bandenmuster wurde 
eine Clusteranalyse durchgeführt. Mit in die Analyse einbezogen wurden die Bandenmuster der 
DGGE-Gele für Archaea, Methanosarcinales/-microbiales und Bacteria. Das Ergebnis der Clusterana-
lyse ist in Abbildung 5-42 illustriert.  




Abbildung 5-42: Clusteranalyse der DGGE-Bandenmuster 
Dendrogramm erstellt aus den Bandenmustern der Archaea-, 
Methanosarcinales/-microbiales- und Bacteria-spezifischen 
DGGE (Abbildung 5-35, Abbildung 5-36 und Abbildung 5-40) 
mittels BioNumerics unter Verwendung des Pearson Korrela-
tionskoeffizienten und der Clustering-Methode UPGMA 
(Unweighted Pair Group Method with Arithmetic Mean). Der 
Maßstabsbalken gibt die prozentuale Ähnlichkeit der vergliche-
nen Probenmuster an. 
 
Besonders auffällig ist hierbei, dass sich die Biofilm-Proben des Reaktors 2R20 aus den verschiedenen 
Tiefen (oben bis unten) deutlich von den Proben der einzelnen Biofilmfraktionen sowie von den 
Schlammproben unterschieden und daher ein gemeinsames Cluster bildeten. Da in ihnen alle Biofilm-
schichten erfasst wurden, war hier auch die Bandenanzahl und damit die Anzahl der detektierten Mik-
roorganismen am höchsten (vgl. Abbildung 5-36 und Abbildung 5-40). Des Weiteren zeigte sich eine 
größere Ähnlichkeit zwischen den Proben aus dem oberen und mittleren Drittel des Reaktors. Da die 
Zufuhr des Hydrolysats der untersuchten Methanreaktoren von oben stattfand, kann im oberen Be-
reich zunächst noch das leichter abbaubare Material umgewandelt werden und im unteren Drittel ist 
dann womöglich eine spezialisiertere Biozönose anzutreffen. Verstärkt wird dieser Effekt durch die 
Filterfunktion der Füllkörper, durch die Partikel wie auch Zellen im oberen Bereich der Füllkörper-
schüttung akkumulieren. Weiterhin clusterten die verschiedenen Biofilmfraktionen und Schlammpro-
ben der jeweiligen Reaktoren miteinander, was die Unterschiede zwischen den Biozönosen in den 
Methanreaktoren bestätigte. Dabei waren sich insbesondere die Biofilmfraktionen 2 und 3 sowie 4 und 
5 sehr ähnlich. Die lockere, äußere Biofilmschicht (Biofilmfraktion 1) ähnelte mehr der entsprechenden 
Schlammprobe. Dies bestätigt erneut das Schichtmodell des Biofilms auf Aufwuchsflächen, nach dem 
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die mikrobielle Zusammensetzung eines Biofilms je nach Schicht variiert (Busch & Sieber 2006, Busch 
et al. 2009). 
Die dominantesten Banden der DGGE wurden jedoch in beiden Methanreaktoren detektiert. Unter 
den hydrolysierenden/acidogenen Bakterien konnten dabei nahe Verwandte zu Clostridium diolis und 
Clostridium favosporum detektiert werden. Zudem konnten einige nahe Verwandte von acetoge-
nen/syntrophen Bakterien erfasst werden, wie etwa Anaerobaculum mobile bzw. Acetomicrobium flavidum, 
Syntrophaceticus schinkii, Syntrophobacter sulfatireducens, Pelotomaculum isophthalicicum und Pelotomaculum propioni-
cicum. Zu Vertretern der hydrogenotrophen Methanogenen zählen Methanobacterium beijingense, Methanoli-
nea tarda, Methanolinea mesophila sowie Methanospirillum hungatei, deren nahe Verwandte in den Proben 
detektiert werden konnten. Außerdem konnten nahe Verwandte zu den acetoklastischen Methanoge-
nen Methanosarcina thermophila, Methanosaeta harundinacea und Methanosaeta concilii (Methanothrix soehngenii) 
erfasst werden. 
Auffällig war, dass das Vorkommen von Syntrophaceticus schinkii und Crenarchaeota, die in dieser Arbeit 
ebenfalls detektiert wurden, mit einem erhöhten Ammonium bzw. Ammoniak-Gehalt assoziiert werden 
konnte (Westerholm et al. 2010, Chen et al. 2012, Yenigün & Demirel 2013). Auch in den Proben beider 
Methanreaktoren konnte ein erhöhter Stickstoffgehalt ermittelt werden (vgl. Anhang A-9), der ein Indiz 
für eine vermehrte Ammoniak-Bildung darstellt. Weiterhin wurden unter den dominanten Banden auch 
thermophile Mikroorganismen erfasst, Anaerobaculum mobile bzw. Acetomicrobium flavidum, Methanosarcina 
thermophila sowie Thermoprotei (Crenarachaeota) (Soutschek et al. 1984, Menes & Muxí 2002, Pinto & 
Raskin 2012), was ein Hinweis auf Bereiche mit erhöhter Temperatur in den Methanreaktoren sein 
kann. Lindorfer und Kollegen (2006) untersuchten die Selbsterhitzung von Fermentern und gingen 
davon aus, dass diese mit dem mikrobiellen Stoffwechsel verbunden ist, also aus exothermen Substra-
tumsatzreaktionen resultiert. Dies ist aufgrund der schnelleren Umsatzraten bei erhöhten Temperaturen 
jedoch von Vorteil für den Prozess (Aschmann et al. 2007). 
Da sich jedoch auch der mittlere Biogasertrag der beiden Methanreaktoren unterschied, für Reaktor 
2R20 konnte in den sechs Monaten vor der Probenahme durchschnittlich etwa doppelte so hohe Werte 
detektiert werden, obwohl hier der Anteil der Anorganik erhöht war, ist davon auszugehen, dass sich 
die Wahl der Füllkörper sowohl auf die Zusammensetzung der Biozönose als auch auf die Effizienz der 
Biogasbildung auswirkt. So wurden die Füllkörper aus dem Reaktor 2R20 (Bioflow 40) schon mehrfach 
erfolgreich in Methanreaktoren für die anaerobe Vergärung eingesetzt (Zielonka et al. 2009, Pohl et al. 
2012, Schönberg & Linke 2012). Dass sich die Füllkörper Hel-X H2X36 prinzipiell auch gut zur Im-
mobilisation von Mikroorganismen eignen, zeigt bspw. die Studie von Koschorreck und Kollegen 
(2010), die diese Füllkörper in Bioreaktoren zur Sulfat-Reduktion von Wasser eines sauren Tagebausees 
verwendeten. 
 5  ERGEBNISSE & DISKUSSION 
 
151 
5.6 Wechselwirkungen verschiedener Kenngrößen im Biogasprozess 
Im Rahmen dieser Arbeit konnten verschiedene mikrobiologische Parameter diverser Versuchsreihen 
mit unterschiedlichen Verfahrensmodifikationen analysiert werden. Wie in den vorangegangenen 
Kapiteln dargelegt, eignen sich die angewandten Methoden, um sowohl den Normalbetrieb zu be-
obachten und frühzeitig Prozessstörungen zu detektieren als auch die Auswirkungen von Modifikatio-
nen im Verfahren zu analysieren. Zur eingehenderen Untersuchung dieser Parameter dienten Korrelati-
onsanalysen (Produkt-Moment-Korrelation nach Pearson). Hierbei wurden lineare Abhängigkeiten 
zwischen zwei Variablen genauer betrachtet. In die Berechnungen wurden, wenn nicht anders ange-
merkt, alle in dieser Arbeit erfassten gemeinsamen Daten zweier Parameter einbezogen. Aufgrund der 
teilweise geringen Datendichte (Stichprobenmenge < 15) sind die entsprechenden Auslegungen als 
Hypothesen zu verstehen und bedürfen einer Validierung. In Tabelle 5-3 (Seite 157 ff.) sind die wesent-
lichen ermittelten Korrelationen zusammengefasst. Dabei wurden nur Korrelationspaare berücksichtigt, 
die eine gemeinsame Stichprobenmenge (n) von mindestens fünf, einen Determinationskoeffizienten 
(r2) von mindestens 0,6 und einen Signifikanzwert (p-Wert) von maximal 0,05 aufwiesen. In Abbildung 
5-43 (Seite 160) sind die Korrelationen, die in Tabelle 5-3 aufgelistet sind, in einer schematischen 
zweistufigen Biogasanlage dargestellt. Im Folgenden wird die Nummerierung der Tabelle 5-3 und der 
Abbildung 5-43 zur Bezeichnung der beschriebenen Korrelationen verwendet. Die M- bzw. G-
Nummern weisen hierbei auf Korrelationen hin, die nur für die Vergärungsversuche mit Maissilage (M) 
bzw. Grassilage (G) detektiert werden konnten. Dies lag zum einen in der schlechten Silagequalität des 
Grases begründet (vgl. auch Erläuterung im Text), zum anderen wurden, wie in den vorangegangen 
Kapiteln erläutert, einige Parameter nicht durchgängig mitgeführt. 
5.6.1 Eingangsmaterial 
Einige mikrobiologischen Parameter korrelierten untereinander und mit mehreren chemischen Größen, 
was ihrer Signifikanz Nachdruck verleiht, wobei alle Prozessstufen erfasst werden konnten. Schon die 
Analyse der frischen Silage gibt Aufschluss über deren Qualität als Biogassubstrat. So stehen hier, wie 
auch in den anderen Prozessstufen, die Gesamtzellzahl (GZZ), die Esteraseaktivität, die Atmungsaktivi-
tät nach vier Tagen (AT4) und der CSB in positiver Wechselwirkung und beeinflussen sich gegenseitig 
(#2, 3 und 24). Je höher die organische Fracht, desto höher die mikrobielle Aktivität sowie das mikro-
bielle Wachstum. Zudem konnte festgestellt werden, je älter die Silage, desto geringer die AT4, desto 
niedriger also die mikrobielle Atmungsaktivität (#1). Bei den Versuchen mit Maissilage konnte zudem 
eine negative Korrelation zwischen dem Silagealter und der Esterase-, Peptidase- bzw. Cellulaseaktivität 
ermittelt werden (#M1–3). Je frischer die Silage, desto höher die mikrobielle Aktivität. Das Prinzip der 
Silierung basiert auf einem Fermentationsprozess, in dem anaeroben Mikroorganismen Säuren bilden, 
v. a. Milchsäure, somit der Stoffwechsel durch Selbsthemmung stark eingeschränkt und die Biomasse 
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für eine längere Zeit konserviert wird. Daher nimmt die Enzymaktivität in Abhängigkeit von der Lager-
zeit der Silage ab. Wenn die Silage mehrere Monate alt ist und eine niedrige Enzymaktivität aufweist, 
deutet dies auf eine gute Qualität der Silage mit einem geringen Energieverlust durch mikrobiellen 
Abbau hin. Wenn die Lagerungsbedingungen jedoch schlecht sind und das Substrat zum Beispiel in 
Kontakt mit Sauerstoff kommt, kann dies zu einem sekundären aeroben Abbau führen und die mikro-
bielle Aktivität ist erhöht (Schroeder 2004). So nahmen die Enzymaktivitäten bei der HCH-belasteten 
Grassilage, deren Konservierungserfolg nur mittelmäßig bis mangelhaft war, zwar tendenziell mit der 
Lagerdauer etwas ab, dies konnte in den meisten Fällen jedoch statistisch nicht gesichert werden. 
Vielmehr wurde hier eine negative Korrelation zwischen der Esteraseaktivität und dem Milchsäuregeh-
alt detektiert (#G1), ein eindeutiger Beleg für die qualitativen Mängel der Silage. Weiterhin zeigte sich, 
je höher der β-HCH-Gehalt, desto niedriger der Milchsäuregehalt (#G2), was auf eine Hemmung der 
Milchsäurebakterien bzw. -gärung hinweist und einen Grund für den schlechten Konservierungserfolg 
darstellt. Die Qualität des Eingangsmaterials ist auch ein Hinweis auf die Effizienz der Hydrolyse. So 
korrelierten die Cellulase-, Protease- und Peptidaseaktivität des Eingangsmaterials positiv mit dem 
kumulativen CSB-Austrag aus dem Substrat der Hydrolysestufe (#4, M4 und M5). Die Enzymaktivität 
des frischen Substrates scheint demnach ein Anhaltspunkt für die Fermentierbarkeit desselbigen zu 
sein. Eine Erklärung hierfür ist die Inokulation von adaptierten Mikroorganismen, die die entsprechen-
den Hydrolasen erzeugen und eine effiziente Hydrolyse ermöglichen. Frühere Studien haben gezeigt, 
dass die Zugabe von hydrolytischen Enzymen zum Prozess den Substratumsatz verbessern kann, was 
zu einer erhöhten Biogasausbeute führt (Schimpf & Valbuena 2009, Sri Bala Kameswari et al. 2011). Da 
das Cellulase-Enzym die Fähigkeit besitzt unlösliche Faserpflanzensubstrate zu löslichen, niedermole-
kularen reduzierenden Zuckern aufzuspalten, ist sie neben anderen Additiven dafür bekannt, die Ab-
bauraten und Biogasausbeuten von Lignocellulose-haltiger Biomasse zu verbessern (Gerhardt et al. 
2007). Ferner konnte dabei auch eine positive Korrelation zwischen der mikrobiellen GZZ des Ein-
gangsmaterials und der kumulierten CSB-Auswaschung detektiert werden (#7), sodass sich auch in dem 
hier untersuchten Perkolationssystem eine mikrobielle Beimpfung durch das Substrat positiv auf die 
Hydrolyseeffizienz auswirkte. Dies bestätigt die Analysen des Kapitels 5.3.3, in dem die positive Wir-
kung der Inokulation des Substrates durch Zugabe von Gärrest aufgezeigt wurde. Negative Korrelatio-
nen konnten hingegen zwischen der AT4 bzw. dem Anteil an hydrogenotrophen Methanogenen im 
Eingangsmaterial und der kumulierten CSB-Auswaschung aus dem Substrat ermittelt werden. Dies lässt 
sich erneut durch den Konservierungserfolg der Silage erklären. Je besser die Effizienz der Silierung, 
desto geringer die mikrobielle Aktivität, desto geringer der Substratumsatz und desto weniger Substrat 
steht den hydrogenotrophen Methanogenen zum Wachstum zur Verfügung. Dies resultiert in einem 
hohen Energiegehalt der Silage und einem erhöhten CSB-Austrag. Die mikrobiellen Aktivitäten und 
Zellzahlen der frischen Silage sind besonders interessant, weil sie Hinweise auf die Effizienz der Silie-
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rung und deren Energiepotential geben und daher als Indikator für die Qualität der Silage als Biogas-
substrat verwendet werden können. 
5.6.2 Hydrolyse im Perkolator 
Auch während der Hydrolyse des Substrates wurden diverse Zusammenhänge nachgewiesen. So konn-
ten ebenso für Silageproben aus dem Perkolator positive Korrelationen zwischen der GZZ, der Estera-
seaktivität, der AT4 und des CSB erfasst werden (#2, 3 und 24). Weiterhin zeigten sich einige Korrelati-
onen im Zusammenhang mit der Hydrolysegasbildung. Je höher die Peptidase- bzw. Proteaseaktivität, 
desto mehr Hydrolysegas wurde gebildet (#12 und 13). Dies liegt mitunter an dem im Vergleich zu 
Kohlenhydraten erhöhten Methanbildungspotential von Proteinen begründet (Eder et al. 2009). Dabei 
konnte auch eine positive Korrelation zwischen der Peptidase- bzw. Proteaseaktivität und dem H2S-
Anteil im Hydrolysegas ermittelt werden (#14 und 15). Proteasen und Peptidasen sind für die Spaltung 
von Proteinen bzw. Peptiden verantwortlich. Bei dieser Hydrolyse entsteht unter anderem Schwefel-
wasserstoff, der die Qualität des Biogases reduziert und in hohen Konzentrationen zur Hemmung der 
Bakterien führt (Speece 1996). Daher könnte diese Analyse auch als H2S-Indikator dienen. Das Ver-
hältnis Archaea zu Bacteria steht weiterhin mit der Atmungsaktivität des Substrats in Zusammenhang. 
Je höher das Verhältnis von Archaea zu Bacteria ausfällt, desto niedriger die AT4 (#M6), das heißt, 
desto effektiver die vorangegangene Hydrolyse und desto geringer das Restgaspotential. Allerdings 
bringt ein hohes Archaea:Bacteria-Verhältnis auch eine erhöhte Produktion an Hydrolysegas und darin 
enthaltenem Methan mit sich (#9 und 10), sodasss die in der Hydrolyse entstandenen Substrate der 
Methanogenen schon vor der eigentlichen Methanstufe zu Biogas umgesetzt werden. Ähnliche Be-
obachtungen machten auch Braun und Kollegen (2011), die bei der Analyse von anaeroben Schlämmen 
ebenfalls ein erhöhtes Archaea:Bacteria-Verhältnis mit einem guten Biogasproduktionspotential assozi-
ierten. Ferner konnten Regueiro und Kollegen (2012) bei der Untersuchung von verschiedenen Biogas-
anlagen einen positiven Zusammenhang zwischen der archaeellen Abundanz und der methanogenen 
Aktivität feststellen. So ist auch die negative Korrelation zwischen der AT4, als Maß für das Restgaspo-
tential, und dem Methangehalt im Hydrolysegas schlüssig (#16). Je niedriger das Restgaspotential der 
Silage (AT4), je fortgeschrittener demnach der Substratabbau, desto intensiver die Methanbildung in der 
Hydrolysestufe. Der Prozess der Vergärung zeigte sich auch an der Beziehung von Xylanaseaktivität 
und dem Anteil an Methanosarcinales. Je höher die Xylanaseaktivität, je weiter fortgeschritten demnach 
die Hydrolyse, desto höher der Anteil der acetoklastischen Methanogenen (#18). So besteht auch eine 
positive Korrelation zwischen der Xylanaseaktivität und dem Methangehalt im Hydrolysegas (#11). 
Eine hohe Xylanaseaktivität in der Hydrolysestufe ist folglich unter anderem ein Indiz für die potentiel-
le Produktion von Biogas. Auch Horn und Kollegen (2011) wiesen bei der Vergärung von Weiden 
(Salix viminalis) eine positive Korrelation zwischen der Bildung von Xylose und Glucose, die Abbau-
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produkte von Xylan, und der Biogas- bzw. Methanbildung nach. Des Weiteren konnten einige Korrela-
tionen zwischen den Silageproben aus dem Perkolator und dem Ablauf desselbigen ermittelt werden. Je 
höher die GZZ bzw. die AT4 des Substrates, je höher also die mikrobielle Aktivität, desto höher der 
CSB im Hydrolysat (#M7 und 17), d. h. desto mehr organische Verbindungen stehen zur Methanpro-
duktion zur Verfügung. Ebenso konnten positive Korrelationen zwischen der AT4, dem CSB, der 
Amylase- sowie Peptidaseaktivität der Perkolatorproben und dem FOS/TAC-Wert des Hydrolysats 
bestimmt werden (#19, 20, 22 und 23). Da das FOS/TAC-Verhältnis nur bei stark erhöhten Säurekon-
zentrationen, wie etwa in den ersten Tagen der Hydrolyse, einen vergleichsweise hohen Wert aufweisen 
sollte (vgl. Anhang A-4), stellt es ein Maß für die Prozessstabilität dar und zeigt zudem den Fortschritt 
der Hydrolyse an. Die Korrelation zwischen der Amylaseaktivität des Substrates und dem Essigsäure-
äquivalent des Ablaufes lässt ähnliche Schlüsse zu (#21).  
5.6.3 Hydrolysat 
Doch auch die Analyse des Hydrolysates deckte umfangreiche Zusammenhänge auf. Da sich die 
Amylaseaktivitäten im Perkolator und dessen Ablauf sehr ähnelten, konnte auch hier eine positive 
Korrelation zwischen der Amylaseaktivität und dem Essigsäureäquivalent ermittelt werden (#26). 
Zudem korrelierten der Essigsäureäquivalent, der oTS-Anteil, der FOS/TAC-Wert, die Esteraseaktivi-
tät sowie die GZZ jeweils positiv mit dem CSB (#25, 27, 28, 29/30 sowie 31). Dabei wurde festgestellt, 
dass innerhalb der ersten drei Tage der Hydrolyse im Vergleich zur Aktivität der Esterasen der CSB-
Austrag aus den Perkolatoren besonders hoch war. Daher entsprach innerhalb dieser Phase eine Ester-
aseaktivität von 1 IU/mL einem CSB-Austrag von ca. 25.200 mg/L (#30). Ohne Berücksichtigung der 
Werte der ersten drei Tage der Hydrolyse entsprach eine Esteraseaktivität von 1 IU/mL einer CSB-
Konzentration von ca. 11.300 mg/L (#29). Eine Erklärung für den erhöhten CSB-Austrag im Ver-
gleich zur Esteraseaktivität im Ablauf der Perkolatoren ist eine höhere Säurekonzentration in den ersten 
Tagen der Hydrolyse. Durch die Verfügbarkeit von leicht abbaubaren Material der frischen Silage 
resultiert eine starke Produktion von organischen Säuren, wie bspw. Milchsäure, Essigsäure, n-
Valeriansäure, Propionsäure und n-Buttersäure (Cirne et al. 2007, Sträuber et al. 2012). Darüber hinaus 
werden in den ersten Tagen die organischen Säuren der Silierung (hauptsächlich Milchsäure) ausgewa-
schen. So war sowohl der pH-Wert innerhalb der ersten drei Tage der Hydrolyse reduziert als auch der 
FOS/TAC erhöht (vgl. Anhang A-4). Da unspezifische Esterasen bei pH-Werten unter 6 eine stark 
verminderte Aktivität aufweisen (Rumsby et al. 1973, Perez-Gilabert et al. 2005), ist in dieser Phase das 
Verhältnis von Esteraseaktivität und CSB verschoben. Der FOS/TAC-Wert wird bei einem funktionie-
renden Puffersystem vorwiegend durch den FOS-Wert, also dem Anteil an flüchtigen organischen 
Säuren, bestimmt. Daher ist zu vermuten, dass der CSB vorwiegend durch die organischen Säuren im 
Prozesswasser ausgemacht wird, was auch die Korrelation zwischen dem Essigsäureäquivalent und dem 
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CSB erklärt. Die Korrelationen mit dem CSB zeigen zudem, dass die Substratumsetzung auch im 
Prozesswasser fortschreitet. Je höher die organische Fracht und je höher die mikrobielle GZZ, desto 
höher die mikrobielle Aktivität und die Substratumsetzung. Dies konnte auch durch die positive Korre-
lation zwischen der Esteraseaktivität und der GZZ bzw. dem BSB5 bestätigt werden (#24 und 39). Dies 
ist insofern interessant, da der BSB inzwischen auch erfolgreich zur Prozesskontrolle von Biogasanla-
gen eingesetzt wird. Die Bestimmung des BSB5 beansprucht jedoch eine Dauer von fünf Tagen. Als 
Alternative wurden Sensoren zur kurzzeitigen Messung des BSB (BODst = short term biological oxygen 
demand) entwickelt, die entweder respirometrische Methoden oder immobilisierte Mikroorganismen 
kombiniert mit einer Sauerstoff-Sonde verwenden (Liu et al. 2003, Ward et al. 2008). Die Bestimmung 
der Esteraseaktivität stellt hierbei eine weitere unabhängige sowie schnelle Alternative zur Bestimmung 
der mikrobiellen Aktivität von flüssigen aber auch von festen Proben dar. Des Weiteren konnte eine 
positive Korrelation zwischen der Esteraseaktivität des Prozesswassers und dem Methangehalt des 
Biogases des Methanreaktors detektiert werden (#38). Auch zwischen der GZZ, dem BSB5, dem 
FOS/TAC-Wert, der Amylaseaktivität bzw. dem oTS-Gehalt und dem Biogasertrag des Methanreak-
tors konnten positive Korrelationen festgestellt werden (#32–36), sodasss hier von der organischen 
Fracht sowie von der mikrobiellen Aktivität im Prozesswasser gut auf die Biogasbildung geschlossen 
werden kann. Somit kann durch die mikrobiologische Analyse des Hydrolysats sowohl die Hydrolyseef-
fizienz beobachtet als auch die potentielle Biogasproduktion prognostiziert werden. 
5.6.4 Methanisierung 
Die Analyse der Proben aus dem Methanreaktor deckte ebenso einige Zusammenhänge auf. So konnte 
jeweils eine negative Korrelation zwischen der Biofilmdicke der Füllkörper und des Archaea:Bacteria-
Verhältnisses bzw. der GZZ ermittelt werden (#40 und 42). Dies bestätigt die Analysen des Kapitels 
5.5.1.2, in dem erläutert wurde, dass bei sehr dicken Biofilmen die Nährstoffdiffusion an ihre Grenze 
stoßen kann (Lazarova & Manem 1995) und somit auch das mikrobielle Wachstum eingeschränkt wird. 
Weiterhin wurde eine positive Korrelation zwischen der GZZ und dem Archaea:Bacteria-Verhältnis 
detektiert (#41), was ein Hinweis darauf ist, dass sich unter guten Prozessbedingungen, die allgemein 
das mikrobielle Wachstum fördern, die Archaea etablieren können. Dies liegt v. a. in der syntrophen 
Beziehung zwischen acetogenen Bakterien (Produzenten) und methanogenen Archaeen (Konsumen-
ten) begründet (Amani et al. 2010). Auch konnte eine negative Korrelation zwischen dem Ar-
chaea:Bacteria-Verhältnis im Ablauf der Methanreaktoren und dem Methanertrag der Reaktoren ermit-
telt werden (#37). Ein vermehrtes Ausspülen der Archaeen aus dem Methanreaktor ist somit ein Indiz 
für eine Prozessstörung, die sich auf den Biogasprozess auswirkt. Wie auch im Ablauf des Perkolators, 
konnte des Weiteren zwischen der Esteraseaktivität im Ablauf der Methanreaktoren und dem Methan-
gehalt im Biogas eine positive Wechselwirkung detektiert werden (#38). Dies zeigt, dass bei einer 
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allgemeinen hohen mikrobiellen Aktivität im Prozesswasser bzw. im System, welche auf eine gute 
Substratumsatzrate hinweist, auch ein hoher Methanertrag zu erwarten ist. Schon Jones und Kollegen 
(1983) erkannten den positiven Zusammenhang zwischen verschiedenen Enzymaktivitäten und der 
Biogasproduktion von Deponien. In vorliegender Arbeit wurde darüber hinaus auch eine positive 
Korrelation zwischen der GZZ des Methanreaktorablaufes und der Biogasproduktion festgestellt 
(#36). Und wie für den Zulauf des Methanreaktors beschrieben, konnten auch in dessem Ablauf 
positive Wechselwirkungen zwischen der Esteraseaktivität, dem BSB5, der GZZ, dem CSB, dem oTS-
Gehalt und dem FOS/TAC-Wert beobachtet werden (#24, 27, 28, 29, 31 und 39). 
5.6.5 Übersicht der Zusammenhänge 
Zusammenfassend lässt sich beschreiben, dass durch die Analyse der mikrobiellen Biomasse und 
Aktivität Rückschlüsse auf die Güte des Biogassubstrates, der Hydrolyseeffizienz sowie möglicher 
Hydrolysegasbildung und der Effizienz der Methanisierung möglich sind. Tabelle 5-3 und Abbildung 
5-43 geben eine Übersicht über die vorab beschriebenen Wechselwirkungen. Insbesondere für die 
allgemeinen mikrobiellen Parameter – die GZZ, dem Verhältnis von Archaea zu Bacteria, die AT4 und 
die Esteraseaktivität – konnten vielfältige Zusammenhänge in unterschiedlichen Prozessstufen aufge-
klärt werden. Diese umfassende Validität lässt auf eine Allgemeingültigkeit dieser Korrelationen schlie-
ßen, sodass sie auch auf andere Anlagentypen, einstufige sowie mehrstufige Vergärungsanlagen, bzw. 
für die Fermentation anderer Substrate übertragbar sind. Da insbesondere Enzymaktivitäten ver-
gleichsweise einfach und schnell zu bestimmen sind und sie in jeder Prozessstufe aussagekräftige 
Indikatoren für die Effizienz des Biogasprozesses liefern, ist deren Analyse auch als potentieller 
Schnelltest geeignet. Der Vorteil von insbesondere der Esteraseaktivität ist u. a., dass sie im Gegensatz 
zu bspw. dem CSB, der bislang einer der wichtigsten Prozessparameter darstellt, keine toxischen Che-
mikalien benötigt, was das Sicherheitsrisiko und den Kostenaufwand reduziert, und zudem sehr sensitiv 
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Tabelle 5-3: Ermittelte Korrelationen mit den entsprechenden statistischen Werten 
# 
abhängige Variable unabhängige Variable 








Alter der Silage 
[Monate] 
Eingangsmaterial 
AT4     
[mg O2/g TS] 










42 0,906 0,820 1,7×10-16 
3 
CSB                
[mg O2/g TS] 
Ein- + Aus-
gangsmaterial 
AT4                    
[mg O2/g TS] 
Ein- + Aus-
gangsmaterial 







Perkolatorablauf 16 0,787 0,619 3,0×10-4 
5 
AT4 




[kg O2/kg oTS] 









Perkolatorablauf 12 -0,944 0,891 3,9×10-6 
7 





[kg O2/kg oTS] 
Perkolatorablauf 16 0,844 0,713 3,9×10-5 
8 
AT4 





Ausgangsmaterial 24 -0,837 0,700 3,5×10-7 




Ausgangsmaterial 24 0,879 0,773 1,6×10-8 


















































AT4                  
[mg O2/g TS] 
Ausgangsmaterial 23 -0,803 0,646 3,9×10-6 
17 













Perkolator 11 0,807 0,652 2,7×10-3 




abhängige Variable unabhängige Variable 









[mg O2/g TS] 















Perkolator FOS/TAC Perkolatorablauf 18 0,977 0,954 3,9×10-12 
23 
CSB                
[mg O2/g TS] 
Perkolator FOS/TAC Perkolatorablauf 32 0,829 0,687 4,6×10-9 
24 
GZZ   
[ZZ/g TS] 
Perkolator,          
-ablauf, Sp 1 + 2 
Esteraseaktivität 
[IU/g TS] 
Perkolator,                 
-ablauf, Sp 1 + 2 
283 0,791 0,626 4,9×10-62 
25 












Perkolatorablauf 5 0,877 0,770 5,0×10-2 
27 
oTS              
[g/L] 
Perkolatorablauf, 
Sp 1 + 2 
CSB       
[mg O2/L] 
Perkolatorablauf, 
Sp 1 + 2 
237 0,862 0,743 2,3×10-71 
28 
CSB      
[mg O2/L] 
Perkolatorablauf, 
Sp 1 + 2 
FOS/TAC 
Perkolatorablauf, 
Sp 1 + 2 





(ohne Tag 0–3), 
Sp 1 + 2 
CSB       
[mg O2/L] 
Perkolatorablauf 
(ohne Tag 0–3), 
Sp 1 + 2 










13 0,843 0,711 2,9×10-4 
31 
GZZ    
[ZZ/g TS] 
Perkolatorablauf, 
Sp 1 + 2 
CSB      
[mg O2/g TS] 
Perkolatorablauf, 
Sp 1 + 2 
227 0,811 0,657 3,0×10-54 
32 





Methanreaktoren 18 0,977 0,954 3,7×10-12 
33 





Methanreaktoren 13 0,907 0,822 1,9×10-5 
34 FOS/TAC Sp 1 
mittlere Biogas-
produktion [m³/d] 







Methanreaktoren 15 0,879 0,773 1,6×10-5 
36 
GZZ     
[ZZ/mL] 
Sp 1 + 2 
mittlere Biogas-
produktion [m³/d] 
Methanreaktoren 44 0,818 0,670 1,2×10-11 
37 Archaea/Bacteria Sp 2 
mittlere Methan-
produktion [m³/d] 




Sp 1 + 2 
mittlerer Methan-
gehalt im Biogas 
[%] 




Sp 1 + 2 
BSB5      
[mg O2/L] 









5 -0,957 0,916 1,1×10-2 
41 







25 0,961 0,924 2,3×10-14 




abhängige Variable unabhängige Variable 
















5 -0,961 0,924 9,2×10-3 
M1 





Eingangsmaterial 6 -0,846 0,715 3,4×10-2 
M2 





Eingangsmaterial 6 -0,880 0,774 2,1×10-2 
M3 





















Perkolatorablauf 6 0,826 0,682 4,3×10-2 
M6 Archaea/Bacteria Ausgangsmaterial 
AT4     
[mg O2/g TS] 
Ausgangsmaterial 23 -0,807 0,651 3,3×10-6 
M7 
AT4 
[mg O2/g TS] 
Perkolator 
CSB        
[mg O2/L] 














Eingangsmaterial 8 -0,820 0,672 1,3×10-2 
Angabe der Stichprobenmenge (n), des Korrelationskoeffizienten (r), des Determinationskoeffizienten (r2) und des Signifi-
kanzwertes (p-Wert). Die Nummerierung dient zur Erläuterung der Abbildung 5-43. M1 bis M7 konnten nur für Versuche 
mit Maissilage und G1 und G2 nur für Versuche mit Grassilage bestimmt werden. 




Abbildung 5-43: Überblick über die detektierten Zusammenhänge bei der zweiphasigen Vergärung.  
Im Schema des zweiphasigen Biogas-Systems sind alle ermittelten signifikanten Korrelationen zwischen verschie-
denen Prozessparametern angezeigt. Grüne Pfeile weisen auf eine positive Korrelation, rote Pfeile auf eine negati-
ve Korrelation hin. Durchgehende Pfeile zeigen eine hohe Korrelation mit einem Determinationskoeffizienten von 
mind. 0,7 und einer Stichprobenmenge von mind. 15 an. Gestrichelte Pfeile zeigen eine mittlere Korrelation mit 
einem Determinationskoeffizienten von 0,6 bis 0,7 und/oder einer Stichprobenmenge von unter 15 an. Die 
Nummerierung dient zur Erläuterung der statistischen Werte in Tabelle 5-3. 
Eingangsmaterial
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5.7 Entwicklung des Esterase-Schnelltests 
Die Analyse der Esteraseaktivität wird bislang in der Abwasserbehandlung und bei der großtechnischen 
Kompostierung zur Prozesskontrolle verwendet (Obst 1985, Obst & Holzapfel-Pschorn 1988, Schwab 
et al. 1994, Obst et al. 1995, Stozek & Koppe 1998, Denecke & Nachbarschulte 2004, Fuchs et al. 2004, 
Hollender 2009). Weiterhin dient sie als wichtiger Parameter bei der Untersuchung von Umweltproben, 
wie Gewässer und Böden, z. B. hinsichtlich möglicher Schadstoffbelastungen (Obst & Holzapfel-
Pschorn 1988, Geller et al. 1991, Burns & Dick 2002, Kuhbier 2003, Flemming & Petry-Hansen 2006). 
In dieser Arbeit konnte erstmalig gezeigt werden, dass sich die Esteraseaktivität auch als sensitive 
Kenngröße zum Überwachen von Biogasanlagen erweist. So ist dieser allgemeine mikrobielle Aktivi-
tätsparameter in verschiedenen Prozessstufen als Indikator zur Prozesseffizienz und -stabilität einsetz-
bar. Daher war eine Weiterentwicklung der Methodik als Schnelltest von großem Interesse. Dabei sollte 
die Bestimmung praktisch und recht einfach durchzuführen sein und als Küvetten-Schnelltest auch vor 
Ort (z. B. bei einer Biogasanlage) Anwendung finden können.  
5.7.1 Charakteristika des Esterase-Assays 
Das Prinzip des Esterase-Assays beruht auf einer allgemeinen Enzymreaktion heterotropher Mikroor-
ganismen nach Zugabe eines künstlichen Substrates und Inkubation des Ansatzes für eine bestimmte 
Zeit sowie bei einer spezifischen Temperatur. Durch die Enzymaktivität wird das künstliche Substrat 
umgesetzt, wodurch eine Farbreaktion hervorgerufen wird, welche wiederum photometrisch bestimmt 
werden kann (vgl. Kapitel 4.5.1). Da es sich um eine enzymatische Reaktion handelt, ist nach Inkubati-
on entweder eine sofortige Messung nötig oder die Reaktion muss abgestoppt werden. Oftmals wird 
die Hydrolyse durch starkes Abkühlen des Reaktionsansatzes verlangsamt und eine sofortige Messung 
erfolgt (Obst & Holzapfel-Pschorn 1988, GFI 2009, Steinbrenner 2011). Als mögliche Stoppreagenzien 
werden in der Literatur zudem meist Aceton (Schnürer & Rosswall 1982, Reed et al. 1989, Palmisano et 
al. 1993, Adam & Duncan 2001, Green et al. 2006) oder eine Chloroform/Methanol-Lösung (Adam & 
Duncan 2001, Aguilera et al. 2010) genannt. Nachteilig ist jedoch, dass Aceton die Extraktion von 
organischem Material fördert, Fluorescein sich an dieses anlagern kann und so das Fluoreszenzsignal 
verringert wird (Inbar et al. 1991). Weil die Termination der Hydrolyse durch Zugabe von Chloro-
form/Methanol ferner eine Phasentrennung mittels Zentrifugation benötigt und zur Vereinfachung des 
Assays der Reaktionsansatz filtrierbar sein sollte, wurde dieses potentielle Stoppreagenz in den weiteren 
Analysen nicht berücksichtigt. Die Inkubation selbst sollte bei einem festen pH-Wert und einer festge-
legten Temperatur erfolgen. Da Fluorescein bei pH-Werten zwischen 7 und 8 die maximale Fluores-
zenz aufweist und Fluoresceindiacetat (FDA) ab pH 8,5 dazu neigt, spontan zu hydrolysieren 
(Guilbault & Kramer 1964), sollte der Reaktionspuffer einen pH zwischen 7 und 8,5 haben. Bei pH 7,6 
zeigt Fluoresceindiacetat nach Swisher und Carroll (1980) die maximale mikrobielle Hydrolyserate, 
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weshalb es sinnvoll ist, diesen pH-Wert einzustellen. Eine spontane Hydrolyse des FDA tritt zudem 
auch bei erhöhten Temperaturen auf, nach Guilbault und Kollegen (1964) bei über 30 °C und nach 
Adam und Duncan (2001) ab 40 °C. Daher empfiehlt sich eine Inkubationstemperatur von maximal 
40 °C. 
5.7.2 Bestimmung eines effizienten Stoppreagenzes 
Neben der Adaptation des Tests auf handelsübliche Reagenzglasgröße (Voraussetzung für Konfektio-
nierung als Schnelltest) ist die Ermittlung eines neuen Stoppreagenzes, welches die Enzymreaktion 
zuverlässig inhibiert, essentiell. Dies soll auch noch einige Stunden nach Inkubation eine Bestimmung 
ermöglichen, ohne dass signifikante Änderungen der Messwerte eintreten. Unter Berücksichtigung der 
oben genannten Bedingungen bezüglich des pH-Wertes, der Temperatur und der Filtrierbarkeit wurden 
in dieser Arbeit verschiedene Reagenzien, potentielle Esterase-Inhibitoren, getestet (vgl. Tabelle 4-11, 
Seite 46 und entsprechende Versuchsdurchführung in Kapitel 4.5.1.2). Hierzu wurde das jeweilige 
Stoppreagenz dem Reaktionsansatz nach Ablauf der Inkubation hinzugefügt, der Ansatz gemischt und 
die Absorption sofort sowie nach 1, 3, 5 und 24 Stunden des Abstoppens, zunächst nur bei 490 nm, 
gemessen. Zur vergleichenden Analyse wurden zudem jeweils Reaktionsansätze mitgeführt, die nicht 
abgestoppt sowie welche, die nach der Inkubationszeit durch Kühlung im Eisbad inhibiert wurden. In 
Abbildung 5-44 ist die weitere Zunahme der Esteraseaktivität mit der Zeit nach Abstoppen der Reakti-
on mittels einiger Reagenzien beispielhaft illustriert. 
 
 
Abbildung 5-44: Weitere Zunahme der Esteraseaktivität nach der Reaktionszeit 
Prozentuale Zunahme der Enzymaktivität nach der Reaktionszeit ohne Abstoppen der Reaktion oder nach Kühlung 
im Eisbad bzw. nach Zugabe von Aceton (Endkonz. 50%), SDS (Natriumdodecylsulfat, Endkonz. 7,5%), EDTA 
(Ethylendiamintetraacetat, Endkonz. 10 mM) und Triton X-100 (Endkonz. 12,5%). Die entsprechende Esteraseakti-
vität zum Zeitpunkt Null, direkt nach der Reaktionszeit, wurde jeweils auf 0% gesetzt. Die Standardabweichung ist 































Zeit nach Inkubation [Stunde]
ohne Eisbad
50% Aceton 7,5% SDS
10 mM EDTA 12,5% Triton X-100
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Zur besseren Vergleichbarkeit verschiedener Versuche wurden die relativen Zunahmen der Aktivität 
nach der Inkubationszeit in Prozent gegenübergestellt. Ohne Abstoppen der Enzymreaktion nahm die 
Aktivität dabei, insbesondere innerhalb der ersten Stunden, stark zu, bis um 255% nach fünf Stunden 
bzw. um 364% nach 24 Stunden. Die Kurve zeigt einen Sättigungsverlauf, da das künstliche Substrat 
nach einiger Zeit aufgebraucht bzw. die mikrobielle Aktivität durch Produkthemmung inhibiert ist und 
kein weiteres Fluorescein gebildet werden kann. Durch Kühlung des Reaktionsansatzes im Eisbad 
konnte die Hydrolyse verlangsamt werden. So nahm die Aktivität nach fünf Stunden nur noch bis um 
45% und nach 24 Stunden um insgesamt 203% zu. Auch durch Zugabe von Aceton wurde die Reakti-
on verlangsamt. Die Aktivität nahm jedoch nach 5 Stunden noch um 102% und nach 24 Stunden um 
etwa 400% zu. Aceton hilft zum einen bei der Solubilisierung der Zellmembranen und der Extraktion 
des Fluoresceins, zum anderen präzipitiert Aceton unspezifisch Proteine, also auch Esterasen, die so 
inaktiviert werden (Schnürer & Rosswall 1982, Gdynia 2006). Die Hemmung der Esterase durch 
EDTA (Ethylendiamintetraacetat) zeigte in den ersten 5 Stunden nach Inkubation einen ganz ähnlichen 
Verlauf. Die Aktivität nahm hier noch um 95% zu. Nach 24 Stunden konnte eine Zunahme um insge-
samt 122% beobachtet werden. EDTA komplexiert zweiwertige Metallkationen, die für die Funktion 
vieler Enzyme essentiell sind, und setzt damit ihre Aktivität herab (Swanson & Truesdale 1974, Sams & 
Mason 1999, Koitka et al. 2010). Durch Zugabe von Triton X-100 konnte die Enzymaktivität schon 
sehr effizient inhibiert werden. So nahm die Aktivität nach 5 Stunden nur noch um etwa 14% und nach 
24 Stunden um insgesamt 90% zu. Triton X-100 ist ein nichtionisches Tensid, welches bei der Solubili-
sierung von Membranproteinen beteiligt ist und als kompetitiver Antagonist – besetzt die Substrat-
Enzym-Bindestelle – verschiedene Enzyme inhibieren kann (Rumsby et al. 1973, Li et al. 2000, Marcel et 
al. 2000). SDS (Natriumdodecylsulfat) zeigte eine noch stärkere inhibitorische Wirkung auf die Estera-
seaktivität. So konnte nach 5 Stunden nur noch eine Zunahme der Aktivität um 5% und nach 
24 Stunden um 33% beobachtet werden. Das anionische Tensid wirkt ebenfalls bei der Solubilisierung 
von Membranproteinen mit und denaturiert bzw. inaktiviert Proteine, indem es Komplexe mit ihnen 
bildet (Gonenne & Ernst 1978, Holm et al. 1985, Wang et al. 2008). Die Enzym-Untereinheiten dissozi-
ieren dabei bei Konzentrationen über 1% (w/v) und die Hemmung wird dann als irreversibel eingestuft 
(Tóth et al. 1998, Mu et al. 2009). 
Da nach Abstoppen der Reaktion innerhalb der ersten 5 Stunden die höchste Zunahme der Esteraseak-
tivität beobachtet werden konnte, wurde zur genaueren Bewertung der potentiellen Stoppreagenzien 
innerhalb dieses Zeitraumes die stündliche, relative Zunahme der Aktivität (Steigung des Kurvenab-
schnittes) berechnet. In Abbildung 5-45 ist die Analyse aller untersuchter potentieller Inhibitoren in 
verschiedenen Endkonzentrationen dargestellt. 




Abbildung 5-45: Zunahme der Esteraseaktivität pro Stunde 
Stündliche prozentuale Zunahme der Enzymaktivität nach der Reaktionszeit ohne Abstoppen der Reaktion oder 
nach Kühlung im Eisbad bzw. nach Zugabe von Aceton (Endkonz. 50%), GA (Glutardialdehyd, Endkonz. 18,75–
25%), FO (Formamid, Endkonz. 20%), FA (Formaldehyd, Endkonz. 12,5%), ZnAc (Zinkacetat, Endkonz. 2 mM), 
NaF (Natriumfluorid, Endkonz. 20 mM), Triton X-100 (Endkonz. 1–12,5%), EDTA (Endkonz. 0,1–100 mM) und 
SDS (Endkonz. 0,1–10%). Die Standardabweichung ist mittels horizontaler Fehlerbalken aufgetragen (n ≥ 3). 
 
Ohne Abstoppen der Enzymreaktion nahm die Aktivität stündlich um weitere 53% zu. Die Zugabe 
von Formamid (FO, Zunahme um 53% pro Stunde) bzw. Formaldehyd (FA, Zunahme um 66% pro 
Stunde) zeigte im Vergleich hierzu keine hemmende Wirkung. Formamid spaltet Proteinmoleküle und 
wirkt zudem bakterizid bzw. toxisch (Fuller 1938, Kühn & Birett 1988, Robb et al. 1992). Dies zeigte im 
Rahmen dieses Tests keine Wirkung auf die Esteraseaktivität. Formaldehyd vernetzt bzw. denaturiert 
ebenfalls Proteine und zeigt eine toxische Wirkung (Hopwood 1967, Kirkeby & Moe 1984, Fox et al. 
1985). Doch auch in diesem Fall scheint die benötigte Reaktionszeit zu lang bzw. die eingesetzte Kon-
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eines Reagenzes lag. Eine mögliche Erklärung hierfür wäre eine verstärkte Extraktion des Fluoresceins 
aus den toten Zellen. Einen etwas besseren Erfolg zeigte die Zugabe von Glutardialdehyd (GA), wel-
ches prinzipiell den gleichen Effekt wie Formaldehyd aufweist, jedoch effizienter wirken soll 
(Hopwood 1967, Sindhu et al. 2011). In dieser Arbeit konnte die Enzymaktivität auf eine stündliche 
Zunahme von 35 bzw. 43% reduziert werden, was womöglich auch auf die höheren Endkonzentratio-
nen von 25 bzw. 18,75% zurückzuführen ist. Nach Zugabe von Zinkacetat (ZnAc) konnte eine stündli-
che Aktivitätszunahme von etwa 46% ermittelt werden. Zinkacetat oxidiert die Sulfhydrylgruppen eines 
Enzyms und kann es somit inhibieren (Aso & Akamatsu 1956, Shum & Markovetz 1974, Hesketh & 
Flanagan 1975, Stafslien & Cleary 2000). Weiterhin dient Zinkacetat als konkurrierendes Substrat von 
FDA, was die Umsatzrate des FDA verringert. Mittels Zugabe von Natriumfluorid (NaF) konnte die 
stündliche Aktivitätszunahme auf etwa 33% reduziert werden. Natriumfluorid ist ein nicht-kompetitiver 
Antagonist – verändert durch Bindung die Enzymkonformation und inaktiviert es somit – und wirkt 
zudem toxisch (Bozdech & Bainton 1981, Gruß & Scheller 1989, Ru et al. 2009). Als noch wirkungsvol-
ler erwies sich allerdings EDTA. Hier konnte die stündliche Erhöhung der Enzymaktivität auf 19% (bei 
einer Endkonzentration von 10 mM) reduziert werden. Andere eingesetzte Konzentrationen zeigten 
einen geringeren Erfolg (0,1 mM: 35%, 1 mM: 32% und 100 mM: 31% Aktivitätszunahme). Wie in 
Abbildung 5-44 dargestellt, zeigte auch Triton X-100 eine gute Wirkung als Inhibitor. Dabei konnte die 
Hemmwirkung mit Erhöhung der Konzentration verstärkt werden. Bei einer Endkonzentration von 
1% Triton X-100 nahm die Enzymaktivität um weitere 29% zu, bei 3% um 13%, bei 5% um 9% und 
bei einer Endkonzentration von 12,5% wurde die Enzymaktivität nur noch um 5% gesteigert. Eine 
ähnliche Beobachtung konnte bei der Analyse mit SDS gemacht werden. Bei dieser Untersuchung 
wurde die stündliche Zunahme der Enzymaktivität von 13% bei einer Endkonzentration von 0,1% 
SDS auf 1% bei einer Endkonzentration von 7,5 bis 10% SDS reduziert und zeigte damit die höchste 
Effizienz als Stoppreagenz. Durch die Kühlung im Eisbad wurde die Hydrolyse dagegen nur so weit 
verlangsamt, dass die Aktivität im Mittel noch 9% pro Stunde zunahm.  
Die Analysen zeigten, dass SDS in den Endkonzentrationen von 7,5 bis 10% die Enzymreaktion äu-
ßerst effektiv inhibierten. Da Tenside die Eigenschaft aufweisen zu schäumen, ist für die Analyse eine 
möglichst niedrige Konzentration anzustreben, sodass hier 7,5% SDS als geeignetes Stoppreagenz mit 
einer irreversiblen Esterasehemmung (Tóth et al. 1998, Mu et al. 2009) präferiert wurde. 
5.7.3 Messbereichserweiterung 
Da das entstehende Flourescein ein Absorptionsmaximum bei 490 nm aufweist (Obst 1985, Adam & 
Duncan 2001, GFI 2009), ist die photometrische Analyse bei dieser Wellenlänge optimal. In der Praxis 
werden jedoch oftmals einfache Photometer eingesetzt, die nur eine eingeschränkte Auswahlmöglich-
keit verschiedener Wellenlängen zulassen (bspw. in Fünfziger-Schritten), sodass die Möglichkeit einer 
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Messung bei 500 nm sinnvoll wäre. Da sich in den vorangegangenen Analysen 7,5% SDS als effizientes 
Stoppreagenz erwiesen hat und in der Literatur mehrmals die Hemmung der Esteraseaktivität durch 
Kühlung bzw. durch 50% Aceton beschrieben wurde, soll an dieser Stelle ein direkter Vergleich dieser 
unterschiedlichen Inhibitoren geleistet werden. In Abbildung 5-46 sind die entsprechenden Enyzmakti-
vitäten gezeigt, die bei einer Wellenlänge von 490 und 500 nm gemessen wurden.  
 
 
Abbildung 5-46: Vergleich der ermittelten Enzymaktivitäten bei unterschiedli-
chen Wellenlängen 
Vergleich der Enzymaktivitäten bei Reaktionsstopp durch Kühlung im Eisbad durch 
50% Aceton und durch 7,5% SDS. Die Bestimmung erfolgte bei 490 bzw. 500 nm. Die 
Standardabweichung ist mittels vertikaler Fehlerbalken aufgetragen (n = 12). 
 
Obwohl im Vergleich zur Analyse mit Kühlung unter Verwendung des hier beschriebenen Tests mit 
Abstoppen durch 7,5% SDS die absoluten Enzymaktivitäten etwas höhere Werte aufwiesen, um durch-
schnittlich etwa 12%, kann die Dynamik mikrobieller Aktivitäten im vorgeschlagenen Anwendungsbe-
reich gut verfolgt werden. Dabei können die Messungen auch ohne Einbußen bei einer Wellenlänge 
von 500 nm durchgeführt werden. Die Analyse des Ansatzes mit Kühlung bzw. 50% Aceton zeigte 
hingegen eine Reduktion der Enzymaktivität von 7 bzw. 28% bei einer Wellenlänge von 500 nm. 
Zudem zeigte die Esteraseaktivität bei Zugabe von Aceton im Vergleich zur Analyse ohne Zugabe 
eines Stoppreagenzes eine Erhöhung um 27%. So scheint die Extraktion des Fluoresceins aus den 
Zellen durch Aceton und der resultierenden Erhöhung des Fluoreszenzsignals (Schnürer & Rosswall 
1982, Gdynia 2006) die Abschwächung der Fluoreszenz durch Anlagerung des Fluoresceins an organi-
sches Material (Inbar et al. 1991) zu überragen. 
Zur weiteren Analyse der spektroskopischen Eigenschaften der Stoppreagenzien diente eine Spektral-
analyse. Hiermit konnten die Absorptionsmaxima sowie die Fluoreszenzintensitäten vergleichend 
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phatpuffer mit und ohne Zugabe eines Stoppreagenzes dargestellt. Reines Fluorescein in Puffer wies, 
wie in der Literatur beschrieben, ein deutliches Fluoreszenzmaximum bei 490 nm auf, ebenso die 
Fluoresceinlösung mit einer 7,5% SDS-Konzentration. Bei der Fluoresceinlösung mit 50% Aceton war 
das Fluoreszenzmaximum nach rechts verschoben und lag bei 497,5 nm. Obwohl durch Zugabe von 
SDS sowie auch ohne ein Zusatz die Absorption bei 500 nm etwa 30% geringer ist, kann, wie vorab 
gezeigt, nach Erstellung einer entsprechenden Standardgeraden die Enzymaktivität ohne Verluste auch 
bei 500 nm bestimmt werden. Die Option der Messung bei 500 nm ermöglicht so auch eine Bestim-
mung der Esteraseaktivität mit schlichten Filterphotometern, wie sie auch für andere Küvettenschnell-
tests in der Praxis eingesetzt werden. 
 
 
Abbildung 5-47: Absorptionsspektren von Fluorescein  
Absorptionsspektren von Fluorescein (Endkonzentration 16 µmol/L) in 0,06 M Natriumphosphatpuffer (pH 7,6) 
und ggf. Zugabe eines Stoppreagenzes. 
 
5.7.4 Reduktion des apparativen Aufwandes 
Da der Schnelltest in der Praxis auch Anwendung in Bereichen finden soll, die nur über eine minimale 
Ausstattung verfügen, ist der apparative Aufwand möglichst gering zu halten. Nach der herkömmlichen 
Analysemethode ist jedoch eine Zentrifugation zur Klärung des Ansatzes vor der photometrischen 
Analyse nötig. Eine Alternative hierzu stellt die technisch schlichter durchführbare Filtration dar. 
Mittels Einsatz eines geeigneten Filters können ebenso Zellen, Zellfragmente und andere störende 
Bestandteile aus der Messlösung entfernt werden. Wie in Tabelle 5-4 gezeigt, kann die Filtration durch 
einen 0,2 µm Membranfilter, mittels Einsatz einer einfachen Spritze mit Spritzenvorsatzfilter, die 
Messlösung ebenso gut klären. So konnten keine signifikanten Unterschiede in den Messwerten festge-
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490 nm 11,45 (± 0,06) 11,45 (± 0,03) 
500 nm 11,36 (± 0,04) 11,36 (± 0,02) 
Die Standardabweichung ist in Klammern angegeben. 
 
5.7.5 Entwurf des Esterase-Schnelltests 
In den vorangegangen Schritten konnte ein effizientes Stoppreagenz eruiert, der potentielle Wellenlän-
genmessbereich der Analyse erweitert sowie der apparative Aufwand der Untersuchung verringert 
werden. Zudem werden bei diesem Schnelltest Volumina eingesetzt (2–5 mL), die mit einfachen Pipet-
ten abzumessen sind. Die Substratlösung kann darüber hinaus über eine simple Tropfpipette dosiert 
werden. So steht im Ergebnis der Testentwicklung folgende Versuchsdurchführung des Esterase-
Schnelltests, die in Abbildung 5-48 schematisch dargestellt ist und nachfolgend beschrieben wird. 
 
1 Zugabe von 2 mL Probe (ggf. verdünnt) zum vorgelegten Puffer (2,9 mL 0,06 M Natrium-
phosphatpuffer, pH 7,6) 
2 Zugabe von 2 Tropfen Substrat (≙ 100 µL 0,2% FDA, in Aceton, bei -20°C, im Dunkeln und gut 
verschlossen mehrere Jahre haltbar) 
3 Mischen des Ansatzes 
 
Abbildung 5-48: Schematische Darstellung des Küvetten-Schnelltests zur Analyse der allgemeinen heterotrophen 
Aktivität (Esteraseaktivität) 
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4 Inkubation des Ansatzes bei 30 °C für 1 Stunde (in einem handelsüblichen Reagenzglas-Inkubator 
oder im Wasserbad) 
 Abstoppen der Reaktion durch Zugabe von 5 mL des Stoppreagenzes (15%ige SDS-Lsg., pH 7,6)  
6 Mischen des Ansatzes 
7 Filtrieren des Ansatzes (0,2 µm Porengröße, PES-Membran) 
8 Messen der Absorption am Photometer bei 490 oder 500 nm 
Die Auswertung erfolgt mithilfe einer zuvor vom Nutzer zu erstellenden Eichgerade. Die Reagenzien 
sowie die Anleitung hierzu können dem Schnelltest beigefügt werden (Fluorescein-Standard-Lösung, 
Konzentrationsbereich von 1 bis 32 µmol/L, liegt im Messgrenzbereich von 0,5 bis 64 µmol/L). Die 
Absorptions-Messwerte können so über eine einfache Tabellenkalkulation der Kalibrierfunktion in die 
Enzymaktivität in Units (µmol/min-1mL-1) umgerechnet werden. 
Die Analyse der Esteraseaktivität, wie sie bislang in der Literatur beschrieben wird, setzt ein dafür 
spezialisiertes Labor mit entsprechendem Equipment und qualifizierten Fachkräften voraus. Durch den 
hier beschriebenen Esterase-Schnelltest ist im Gegensatz dazu, durch Vereinfachung der Analysedurch-
führung, auch eine Bestimmung außerhalb des spezialisierten Labors, im Feld, und durch weniger 
qualifiziertes Personal (analog den handelsüblichen Schnelltests für die Wasseranalytik) möglich. Ein 
weiterer Vorteil besteht in der schnellen Auswertung der Ergebnisse, das ein entsprechend schnelles 
Handeln beim Steuern einer Anlage erlaubt. Generell ist durch die Veränderlichkeit des biologisch 
aktiven Materials eine möglichst schnelle Messung nach der Probenahme sinnvoll. Dies ist durch die 
herkömmliche Bearbeitung in einem Labor eingeschränkt, da dort eine Analyse meist erst nach Stunden 
des Probentransports am nächsten Tag erfolgen kann. Durch den Schnelltest ist eine sofortige Bestim-
mung nach der Probenahme möglich, sodasss Veränderungen der Proben vermieden werden können. 
Zudem ermöglicht das zuverlässige Abstoppen der Reaktion durch das ermittelte Stoppreagenz, den 
Reaktionsansatz ohne Beeinträchtigung für eine spätere Messung zu lagern – für mindestens fünf 
Stunden, ohne signifikante Änderung der Messwerte – oder zu einem Labor zu transportieren, falls kein 
Photometer vor Ort vorhanden ist. 
Der hier beschriebene Schnelltest stellt eine wesentliche Vereinfachung der Analyse von biologisch 
aktivem Material von verfahrenstechnischen Anlagen bzw. von Umweltproben hinsichtlich mikrobieller 
Aktivität dar. Der Esterase-Schnelltest wurde ferner unter dem amtlichen Aktenzeichen 









 6  ZUSAMMENFASSUNG & SCHLUSSFOLGERUNG 
 
171 
6 ZUSAMMENFASSUNG & SCHLUSSFOLGERUNG 
Die Biogastechnologie nutzt mikrobiologische Stoffwechselaktivitäten zur Erzeugung von Energie. 
Hierbei wird die Aktivität der mikrobiologischen Biozönose, welche für die Methanbildung aus organi-
schen Substraten verantwortlich ist, in erster Linie von den vorhandenen Substraten und den vorherr-
schenden Milieubedingungen bestimmt. Jedoch auch innerhalb spezifischer Prozessstufen kann es zu 
Konkurrenzprozessen zwischen Mikroorganismen kommen, die negative Auswirkungen auf die Leis-
tung des Verfahrens haben. Üblicherweise werden derzeit in Biogasanlagen vorwiegend physikalische 
und chemische Größen überwacht. Da die Biogasbildung ein mikrobiologischer Prozess ist, ist die 
Analyse mikrobiologisch relevanter Parameter aber unabdingbar. Ziel der Arbeit war es daher, die 
mikrobiologischen Gemeinschaften und deren Aktivität zu charakterisieren und eine mikrobiologische 
Prozessüberwachung zu ermöglichen. Durch die Analyse der Wechselwirkungen mit physikalischen 
und chemischen Kenngrößen laufender Anlagen wurden hierdurch neue Ansatzpunkte zur Prozessop-
timierung gewonnen. Darüber hinaus wurde eine Methodik entwickelt, die es ermöglicht, während der 
Prozessführung Kontrollmessungen zur allgemeinen heterotrophen Abbauaktivität durchzuführen, um 
möglichen Störungen in der Effizienz der Biogasbildung während des Betriebs gezielt entgegenwirken 
zu können. Die folgenden Unterkapitel geben eine Übersicht über die wesentlichen Ergebnisse. 
6.1 Analytische Begleitung des Biogasprozesses  
In dieser Arbeit wurde die Vergärung von in erster Linie Maissilage in drei verschiedenen zweistufigen 
Anlagen analytisch begleitet. Hierbei wurde eine Vielzahl verschiedener Methoden zur Untersuchung 
der mikrobiellen Biomasse und Aktivität angewendet.  
Die Trockensubstanz (TS) sowie die organische Trockensubstanz (oTS) liefern einen schnellen Über-
blick über den Abbaugrad des Substrates. So konnte insbesondere bei den Perkolatorproben eine 
kontinuierliche Abnahme der Messwerte mit der Hydrolysedauer beobachtet werden. Innerhalb von im 
Mittel 21 Tagen nahm der oTS-Gehalt um durchschnittlich 61% ab. Störfälle bzw. Modifikationen des 
Verfahrens wirkten sich nur geringfügig auf den oTS-Abbau der untersuchten Proben aus. In der 
Methanstufe konnte hingegen eine deutliche Abnahme des organischen Anteils innerhalb von zwei 
Jahren ermittelt werden, um etwa 81%, was hierbei auf eine verstärkte Anreicherung von Anorganik in 
den Reaktoren zurückzuführen war. Aufgrund der erhöhten Verschlammung der Methanreaktoren 
eignet sich die TS bzw. oTS auch hier nur bedingt als mikrobieller Biomasseparameter. Im Gegensatz 
hierzu konnte statistisch bestätigt werden, dass der oTS-Gehalt des Methanreaktorzulaufes, als allge-
meines Maß für die organische Fracht, einen nachweislichen Hinweis auf die Biogasproduktionsrate 
gibt. 
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Des Weiteren konnte gezeigt werden, dass die Prozessflüssigkeit von Biogasanlagen im Normalbetrieb 
über eine anlagen- bzw. substratspezifische konstante Gesamtzellzahl (GZZ) verfügt. In den hier 
untersuchten Anlagen lag diese zwischen 2×1011 Zellen/g TS bei der Fassanlage und 
6×1011 Zellen/g TS bei der Containeranlage. So können auch Auswirkungen von Störfällen bzw. 
Modifikationen des Verfahrens durch Änderungen der spezifischen GZZ dargelegt werden. Zudem 
kann durch die Bestimmung der GZZ die Biomassedynamik der Perkolatorproben analysiert werden. 
Hier wurde innerhalb der ersten sechs Tage der Hydrolyse eine Zunahme der Zellzahl um durchschnitt-
lich das 13-fache verzeichnet. Auch die mikrobielle Besiedlung sowie deren Verteilung in den Biofilmen 
auf den Füllkörpern der Methanstufe konnten adäquat analysiert werden, um ein Vielfaches besser, als 
die oTS oder die Biofilmdicke dies ermöglichten. Da auch die Zusammenhänge im System zwischen 
der GZZ und der mikrobiellen Aktivität, der organischen Fracht bzw. der Biogasproduktionsrate 
statistisch bestätigt werden konnten, erwies sich die GZZ als nützlicher Biomasseparameter zum 
Überwachen von Biogasanlagen. 
Die Fluoreszenz in situ Hybridisierung (FISH) ermöglicht die Quantifizierung einzelner mikrobieller 
Gruppen. Schon die Analyse der Bacteria und Archaea verdeutlichte den Fortschritt der Hydrolyse in 
den Perkolatoren. Hier konnten gegen Ende der Hydrolysedauer teilweise Archaea:Bacteria-
Verhältnisse über 1 detektiert werden. Dies war, wie die statistischen Analysen zeigten, mit einer erhöh-
ten Hydrolysegasbildung verbunden. Ein erhöhtes Archaea:Bacteria-Verhältnis im Ablauf der Methan-
reaktoren, also eine vermehrte Ausspülung der Archaea, zeigte dahingegen eine verminderte Biogas-
produktion der Reaktoren an. Jedoch konnten auch die Auswirkungen von Modifikationen im Verfah-
ren durch die Bestimmung der bakteriellen und archaeellen Abundanz angemessen analysiert werden. 
Bei der detaillierteren Untersuchung der mikrobiellen Zusammensetzung konnte aufgezeigt werden, 
dass die Gattung Clostridium mit einem Anteil von durchschnittlich 35% in der Hydrolysestufe die 
dominanten Cellulose-Abbauer aller untersuchten Gruppen darstellte. Darauf folgte die Gruppe der 
Pseudomonadaceae mit durchschnittlich 16% und die Gattung der Acetivibrio mit 9%. Bacteroidetes 
nahmen im Durchschnitt nur einen Anteil von etwa 1% ein. Somit fielen im Mittel 61% der mikrobiel-
len Zellzahl der Hydrolysestufe auf die hier analysierten Cellulose-Abbauer, die folglich einen großen 
Anteil an der Cellulolyse tragen. 
Den größten Anteil an methanogenen Archaeen im Ablauf der Methanstufe nahmen Vertreter der 
Methanosarcinales mit durchschnittlich 6% ein. Die Methanobacteriaceae, Methanococcaceae und 
Methanomicrobiales waren jeweils mit etwa 3% Anteil vertreten. Eine ähnliche Zusammensetzung 
zeigte sich auch im Biofilm und -schlamm der Methanreaktoren. So konnte eine leichte Dominanz der 
hydrogenotrophen Methanogenen nachgewiesen werden, was auch auf eine Präferenz dieses Methan-
bildungsweges in den untersuchten Biogasanlagen schließen lässt. Außerdem zeigten die statistischen 
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Analysen, dass die Abundanz der Methanogenen Hinweise auf die Qualität der Silage und der Hydroly-
seeffizienz gibt. 
Zur Analyse der heterotrophen Abbauaktivität in verschiedenen biologischen Systemen hat sich in der 
Praxis die Bestimmung der unspezifischen Esteraseaktivität bewährt. In dieser Arbeit wurde die Estera-
seaktivität erstmalig zur Untersuchung von Proben aus Biogasanlagen eingesetzt. Hier bestätigte sich, 
dass die Enzymaktivität des Eingangsmaterials stark von der Silagequalität abhängig ist. So konnten 
Korrelationen zwischen der Esteraseaktivität und der AT4, des Silagealters, des Milchsäuregehaltes 
sowie der GZZ detektiert werden. Wie bei der GZZ, wies auch die Esterase eine anlagen- bzw. sub-
stratspezifische Aktivität auf. Die mittlere Esteraseaktivität der Prozesswasserproben der Containeran-
lage lag mit 345 IU/g TS deutlich über der der Fassanlage mit durchschnittlich 11 IU/g TS und der 
Pilotanlage mit 66 IU/g TS. Daher können auch hier Auswirkungen von Störfällen bzw. Modifikatio-
nen des Verfahrens durch Änderungen in der Esteraseaktivität eindeutig bestimmt werden. Dies zeigten 
auch die statistischen Analysen, in denen die Esteraseaktivität des Prozesswassers mit der organischen 
Fracht, der GZZ und dem BSB5 korrelierten und zudem einen Hinweis auf die Methanproduktion der 
Biogasreaktoren gab. Aufgrund dessen stellt die Esteraseaktivität einen äußerst aufschlussreichen 
Parameter zur Prozesskontrolle dar. 
Die Bestimmung von Substrat-spezifischen Hydrolasen während des Prozesses ermöglicht eine Über-
wachung des Hydrolysefortschritts. Dabei konnte festgestellt werden, dass sich die Aktivitätsprofile 
zwischen den Proben aus den Perkolatoren und dessem Ablauf ähneln. Für eine detaillierte Analyse der 
Abbauprozesse im Perkolator ist eine Untersuchung der Biomasse darin jedoch unvermeidlich. Es 
konnte gezeigt werden, dass die Hydrolyserate bei Vergärung von Maissilage schon innerhalb von sechs 
Tagen deutlich ansteigt. Hohe Xylanase- und Cellulaseaktivitäten zeigen hierbei einen besonders weit 
fortgeschrittenen Abbau des pflanzlichen Substrates an. So konnte auch ein Zusammenhang zwischen 
der Xylanaseaktivität und der Abundanz an Methanogenen bzw. dem Methananteil im Hydrolysegas 
nachgewiesen werden. Weitere Korrelationen zwischen der Proteaseaktivität und dem Hydrolysegas 
sowie der Amylaseaktivität bzw. der Peptidaseaktivität und dem ausgespülten Essigsäureäquivalent 
zeigen, dass sich die Bestimmung der Hydrolasen zur Analyse der Hydrolyseeffizienz und somit des 
Prozessfortschritts gut eignet. Zudem korrelieren die Protease- und Cellulaseaktivität des Eingangsma-
terials mit dem CSB-Austrag aus dem Substrat nach der Hydrolyse. Somit konnte in dieser Arbeit 
erstmalig gezeigt werden, dass die Analyse der spezifischen Hydrolaseaktivität auch als Indikator für die 
Qualität der Silage als Biogassubstrat fungieren kann.  
Die Bestimmung der AT4 diente als Indikator für den potentiellen Abbau bzw. das Restgaspotential des 
Substrates der Hydrolysestufe. Zur Untersuchung des Eingangsmaterials wurde die AT4 in dieser Arbeit 
erstmals eingesetzt. Es konnte gezeigt werden, dass eine niedrige AT4 des Eingangsmaterials auf eine 
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gute Silagequalität mit hohem Energiegehalt hinweist, was in einem hohen CSB-Austrag durch die 
Hydrolyse resultiert. In dieser Studie lag die durchschnittliche AT4 frischer Maissilage mit guter Qualität 
bei 20 mg O2/g TS. Dagegen zeigte eine hohe AT4 des Substrates während der Hydrolyse eine effizien-
te Substratumsetzung mit einem hohen Austrag an organischer Facht an. Eine niedrige AT4 des Gärres-
tes ist wiederum ein Nachweis für einen effizienten Substratabbau mit geringem Restgaspotential. Da 
auch eine Korrelation zwischen der AT4 und der Esteraseaktivität belegt werden konnte, könnte die 
schnellere Messmethode zur Bestimmung der Esteraseaktivität als Alternative dienen. 
Über den BSB5 kann die biologische Abbaubarkeit organischer Verbindungen im Prozesswasser be-
stimmt werden. Bei der untersuchten Biogasanlage lag der BSB5 des Hydrolysats im Mittel bei 
3.461 mg O2/L. Schon eine junge mikrobielle Biozönose in der Methanstufe konnte den BSB5 um 
durchschnittlich 71% reduzieren. So eignet sich der BSB5 insbesondere auch zur Beurteilung der Effizi-
enz der Methanisierung. Auch zwischen dem BSB5 und der Esteraseaktivität konnte eine signifikante 
Korrelation bestimmt werden. Aufgrund der schnelleren Bestimmungsmethode eignet sich auch hier 
die Esteraseaktivität als sinnvolle Alternative. 
6.2 Vergärung von HCH-belasteter Grassilage 
Im Zuge dieser Arbeit wurde die Vergärbarkeit von HCH-belasteter Grassilage bzw. ein potentieller 
mikrobieller β-HCH-Abbau untersucht. Hier konnte gezeigt werden, dass die Aktivität der Mikroorga-
nismen durch die Schadstoffbelastung des Substrates nicht inhibiert war. Darüber hinaus konnte ein 
Abbau des β-HCH nach der Hydrolyse der Grassilage nachgewiesen werden. Die einbezogenen Anla-
geneinheiten der untersuchten Biogasanlage lassen teilweise Sauerstoffkontakt zu, sodass prinzipiell 
sowohl der aerobe als auch der anaerobe, mikrobielle β-HCH-Abbauweg möglich sind. So konnten 
sowohl Clostridia, von denen verschiedene Spezies am anaeroben Abbau beteiligt sind, als auch Pseu-
domanadaceae, von denen einige Pseudomonas-Spezies am aeroben Abbau mitwirken, in den HCH-
belasteten Proben nachgewiesen werden. Bevor weitere Vergärungsuntersuchungen durchgeführt 
werden, ist jedoch zunächst die Silierbarkeit von HCH-belastetem Substrat zu prüfen, da Anzeichen für 
eine Inhibierung der hierfür essentiellen Milchsäurebakterien detektiert werden konnten. 
6.3 Biozönose der Methanstufe 
Im Rahmen dieser Arbeit wurde der Biofilm bzw. Bioschlamm der Methanstufe analysiert. Hierbei 
wurde festgestellt, dass sich innerhalb von vier Jahren nach Betriebsbeginn eine große Menge an Orga-
nik sowie Anorganik (u. a. Mineralstoffe) in die Methanreaktoren einlagerte. Aufgrund der starken 
Biofilmdicke auf den Füllkörpern (Ø 1,9 mm) war die mikrobielle Zellzahl sowie Aktivität reduziert, 
insbesondere in den inneren Schichten des Biofilms. Die mikrobielle Zusammensetzung des 
Bioschlamms um die Füllkörper wies eine große Ähnlichkeit zu der des Prozesswassers auf. Die Analy-
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sen der Zusammensetzung der Mikroorganismen des Füllkörperbiofilms zeigten hingegen eine deutli-
che Schichtung hinsichtlich ihres Stoffwechsels und syntrophen Beziehungen zueinander. Mittels 
qPCR- und DGGE-Analysen konnten die dominanten bakteriellen Vertreter Clostridium (hydrolysieren-
de/acidogene Bakterien), Anaerobaculum bzw. Acetomicrobium, Syntrophaceticus, Syntrophobacter sowie Peloto-
maculum (acetogene/syntrophe Bakterien) nachgewiesen werden. Zu häufigen Vertretern der hydroge-
notrophen Methanogenen zählten Methanobacterium, Methanolinea sowie Methanospirillum. Außerdem 
konnten acetoklastische Methanogene, Methanosarcina und Methanosaeta, erfasst werden. Ferner war auch 
eine erhebliche Abundanz an Crenarchaeota vertreten, deren Funktion im Biogasprozess noch unge-
klärt ist. Da diese nicht-methanogene Gruppe auch zur Domäne der Archaea zählt, wird daher zur 
alleinigen Erfassung von methanogenen Archaea mittels molekularbiologischer Analysen der Einsatz 
von Methanogenen-spezifischen Oligonukleotiden empfohlen. 
6.4 Ansätze zur Prozessoptimierung 
Im Rahmen der analytischen Begleitung der Biogasanlagen konnten einige Ansätze zur Steigerung der 
Prozesseffizienz dargelegt werden.  
So hat sich gezeigt, dass nicht nur die Art des Substrates (Gülle, Silage, Bioabfall, etc.), sondern auch 
die Form des Substrates (Partikelgröße) großen Einfluss auf die Vergärbarkeit hat. Deshalb ist zur 
Erhöhung der Hydrolyserate eine Zerkleinerung der Substratteilchen, z. B. der Pflanzenfasern, anzura-
ten. Des Weiteren hat auch die Substratqualität (z. B. die Silierungseffizienz, der Energiegehalt sowie 
die mikrobielle Zellzahl und Aktivität) einen großen Einfluss auf den Substratabbau und den effektiven 
Biogasertrag. Aus diesem Grund stellt die Untersuchung der Substratqualität eine elementare Maßnah-
me zur präventiven Bewertung der Effizienz des Biogasprozesses dar. So ist gegebenenfalls eine ent-
sprechende Modifikation des Verfahrens auf die gegebenen Substrateigenschaften möglich. 
Obwohl beim Perkolationsverfahren prinzipiell keine zusätzliche Inokulation benötigt wird, wurde in 
dieser Studie gezeigt, dass der Substratabbau durch Beimpfung des Eingangsmaterials intensiviert 
werden kann. Insbesondere bei Substraten mit geringer mikrobieller Zellzahl ist daher zur Erhöhung 
der Hydrolyserate eine Inokulation durch bspw. Gärrest oder Gülle zu empfehlen.  
Die Zulaufrate und damit auch die Raumbelastung nehmen einen großen Einfluss auf die mikrobielle 
Biozönose. In den vorliegenden Untersuchungen konnte nachgewiesen werden, dass nicht nur die 
Perkolationsrate der Hydrolysestufe zugunsten einer maximalen Hydrolyserate optimiert werden sollte, 
auch eine entsprechend eingestellte Zulaufrate der Methanstufe ist für den gesamten Biogasprozess 
essentiell. Abweichungen haben große Auswirkungen auf die mikrobielle Aktivität, sodass eine stetige 
Kontrolle wesentlich ist. 
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Die Untersuchungen der Methanstufe nach mehrjährigem Betrieb der Anlage zeigten eine erhebliche 
Anreicherung von organischem und anorganischem Material auf. Die Auswirkungen auf die mikrobielle 
Biozönose (u. a. Verringerung der Zellzahl) resultierten in einem stark reduzierten Biogasertrag. So ist 
eine regelmäßige Ausspülung des akkumulierten Materials, bspw. durch erhöhte Durchflussraten anzu-
raten. Auch würde ein vermehrter Prozesswasseraustausch der verstärkten Aufsalzung entgegenwirken. 
Es konnte gezeigt werden, dass es beim zweistufigen Biogasverfahren vielfältige Möglichkeiten zur 
Prozesskontrolle gibt. Durch verschiedene physikochemische sowie mikrobiologische Kenngrößen 
können sowohl die Prozesse in der Hydrolyse- als auch der Methanstufe optimiert werden, was in 
einem erhöhten Biogasertrag resultiert. Da mit einer erhöhten Hydrolyserate auch eine einsetzende 
Biogasbildung in der Hydrolysestufe einhergeht, ist eine Miterfassung des Hydrolysegases zu empfeh-
len. So kann einem Energieverlust durch abgehendes Methan in der Hydrolysestufe entgegengewirkt 
werden. 
Des Weiteren hat sich gezeigt, dass auch mit Schadstoffen kontaminierte Silage prinzipiell als Biogas-
substrat geeignet ist. Jedoch sollte noch eine Methodik entwickelt werden, um die nicht abbaubaren 
mobilisierten Schadstoffe aus den internen Kreisläufen der Biogasanlage entfrachten zu können; bspw. 
durch die Ausfällung von Schwermetallen. 
6.5 Einsatz mikrobieller Parameter zur Prozesskontrolle 
Wie vorab beschrieben konnten diverse Korrelationen verschiedener Kenngrößen im Biogasprozess 
nachgewiesen werden. So eignen sich verschiedene mikrobiologische Parameter sehr gut zur Prozess-
kontrolle. Die umfangreichen Zusammenhänge bezüglich der allgemeinen mikrobiologischen Parame-
ter – wie GZZ, Verhältnis von Archaea zu Bacteria, AT4 und Esteraseaktivität – lassen auf eine Allge-
meingültigkeit der nachgewiesenen Korrelationen schließen. Daraus resultiert, dass diese Zusammen-
hänge auch in anderen Anlagentypen, einstufige sowie mehrstufige Vergärungsanlagen, bzw. für die 
Fermentation anderer Substrate vorzufinden und entsprechende Analysen anwendbar sind.  
In der folgenden Tabelle 6-1 sind konkrete Analysepakete hinsichtlich unterschiedlicher Einsatzmög-
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Tabelle 6-1: Analysepakete hinsichtlich unterschiedlicher Gesichtspunkte der Prozesskontrolle 
Analysenpaket Untersuchungsparameter 









− Abundanz hydrogenotropher Methanogener 
 














− Proteaseaktivität  
− Peptidaseaktivität  
− Verhältnis Archaea/Bacteria 
 




− Verhältnis Archaea/Bacteria 
− AT4 
 
Überwachung der Hydrolyseeffizienz                    







Überwachung der Effizienz der                               









In dieser Arbeit konnte belegt werden, dass sich insbesondere die Esteraseaktivität als vielseitige mik-
robiologische Kenngröße zum Überwachen des Biogasprozesses auszeichnet. Aus diesem Grund 
wurde hierfür ein Schnelltest mit vereinfachter Versuchsdurchführung entwickelt, der es ermöglicht, die 
allgemeine heterotrophe Abbauaktivität vor Ort zu ermitteln. Hierbei ist die Option von Messungen bei 
490 nm oder 500 nm gegeben, was die Bestimmung mit einfachen Filterphotometern erlaubt. Weiterhin 
konnte der apparative Aufwand reduziert werden, sodass auch auf Großgeräte, wie Zentrifugen, ver-
zichtet werden kann. Essentiell hierbei war jedoch v. a. die Eruierung eines geeigneten Stoppreagenzes 
(7,5% SDS). Somit ist es nun möglich die enzymatische Reaktion nach Ablauf der Inkubationszeit 
effizient zu inhibieren. Noch nach fünf Stunden, nach Zugabe des Stoppreagenzes, ist keine signifikan-
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te Änderung der Messwerte detektierbar, was eine um Stunden spätere photometrische Messung er-
laubt. Die Analyse der Esteraseaktivität durch den Schnelltest ermöglicht, im Gegensatz zu vielen 
zeitintensiven und aufwendigen chemischen Untersuchungen, eine einfache und schnelle Begutachtung 
des Biogasprozesses, sodass eine zeitnahe Reaktion auf detektierte Prozessstörungen realisierbar ist. 
Ferner kann der hier beschriebene Schnelltest auch zur Analyse von biologisch aktivem Material ande-
rer verfahrenstechnischer Anlagen bzw. von Umweltroben hinsichtlich der mikrobiellen Aktivität 
eingesetzt werden. Der Esterase-Schnelltest wurde zudem zum Patent angemeldet (Gasch & Hilde-
brandt 2013). 
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A-1: Evaluierung einer geeigneten Methode zum Ablösen der Biomasse vom Substrat 
Vergleich der Methoden: eine Minute kräftiges Schütteln per Hand, einminütige Ultraschallbehandlung, zweistündige 
Inkubation auf einem Schüttler aerob sowie anaerob, zweistündige Inkubation auf einem Schüttler (aerob) und 
nachfolgende Ultraschallbehandlung, Bestimmung der mikrobiellen Gesamtzellzahl (GZZ), Die Standardabweichung 






A-2: Evaluierung einer geeigneten Methode zum Ablösen des Biofilms von den Füllkörpern 
Vergleich der Methoden: zweiminütiges Schütteln per Hand, zweiminütiges Schütteln per Hand mit 40 g Glasperlen 
und zweiminütiges Schütteln per Hand mit nachfolgender Ultraschallbehandlung, Messwerte der Trockensubstanz 








A-3: Primersysteme und Programmierung des Cyclers für DGGE und Sequenzierung 
Primersystem Reaktionsschritt Temperatur [°C] Zeit [min] Zyklenzahl 
27f/1492r 
Initiale Denaturierung 95 2:00  
Denaturierung 95 0:30 
35 Annealing 66 0:45 
Elongation 72 1:30 
Finale Elongation 72 10:00  
357f/518r 
Initiale Denaturierung 95 5:00  
Denaturierung 95 1:00 
20 Annealing 65–55* 1:00 
Elongation 72 1:00 
Denaturierung 95 1:00  
Annealing 55 1:00 5 
Elongation 72 1:00  
Finale Elongation 72 10:00  
Ar109f/Ar915r 
Initiale Denaturierung 95 5:00  
Denaturierung 95 1:00 
25 Annealing 55 0:30 
Elongation 72 1:00 
Finale Elongation 72 10:00  
Parch519f/Ar915r 
Initiale Denaturierung 95 5:00  
Denaturierung 95 0:30 
17 Annealing 57 0:40 
Elongation 72 0:40 
Finale Elongation 72 10:00  
Msm355f/Msm1068r 
Initiale Denaturierung 95 5:00  
Denaturierung 95 1:00 
34 Annealing 52 1:00 
Elongation 72 1:00 
Finale Elongation 72 10:00  





















A-4: Chemische Analyse der Hydrolyse im Normalbetrieb 
pH-Wert, FOS/TAC und CSB über die Dauer der Hydrolyse, analysierte Proben: Referenz-Perkolatorablaufproben 
der Beprobungsphasen C1 (C = Containeranlage, n = 6), F1–5 (F = Fassanlage, n = 27) und P (= Pilotanlage, 








A-5: Prüf- und Grenzwerte für die analysierten Schadstoffe der Grassilage 
Schadstoff Grenzwert Referenz 
HCH-Isomerengemische 
0,2–2 mg/kg TS 
(Nutzungs- und schutzgutbezogene                
Bodenprüfwerte) 
(Rippen 1984) 
Dioxine/Furane 30 ng I-TEQ/kg TS 
(DüMV 2012) Arsen 40 mg/kg TS 













A-6: Stoffliche Analyse des Prozesswassers 
Durchschnittliche Messwerte verschiedener Stoff-Konzentrationen des Prozesswassers (Speicher 1 und 2) aus 
Charge 2 der Beprobungsphase C5. Untersuchte Stoffe: Arsen (n = 6), Cadmium (n = 6) und Dioxine/Furane 






A-7: Chemische Analyse der Hydrolyse bei der Vergärung von HCH-belasteter Grassilage 
Durchschnittlicher pH-Wert, FOS/TAC und CSB über die Dauer der Hydrolyse von Proben der 2. Charge der 
Beprobungsphase C5, analysierte Proben: Perkolatorablaufproben (n = 34). Die Standardabweichung ist mittels 


































































































A-8: Übersicht β-HCH-abbauender Mikroorganismen 












Sphingobium indicum B90A (ex-Pseudomonas sp.) 
(Sahu et al. 1990, Sahu et al. 
1995) 
Sphingobium indicum B90 (ex-Sphingomonas paucimobilis) (Adhya et al. 1996) 
Sphingobium japonicum UT26 (ex-Sphingomonas paucimobilis) 
(Senoo & Wada 1989, 
Nagasawa et al. 1993) 
Sphingobium sp. MI1205 (Ito et al. 2007) 
Sphingobium sp. BHC-A (Wu et al. 2007) 
Sphingobium francense Sp+ (ex-Sphingomonas paucimobilis) (Sharma et al. 2006) 
Sphingomonas sp. NM05  (Manickam et al. 2008) 
Sphingomonas sp. DS2 
(Böltner et al. 2005) 
Sphingomonas sp. DS2-2 
Sphingomonas sp. DS3-1 
Sphingomonas sp. α4-2 
Sphingomonas sp. γ1-7 
Sphingobium sp. UM1 
(Dadhwal et al. 2009) 
Sphingomonas sp. UM2 
Sphingobium sp. RL-3 
Sphingobium sp. F2 
Sphingobium sp. IP26 
Sphingobium sp. HDIP04 
Sphingobium sp. HDU05 
γ-Proteobacteria 
Xanthomonas sp. ICH12 (Manickam et al. 2007) 
Pseudomonas aeruginosa ITRC-5 
(Kumar et al. 2005, Singh et 
al. 2007) 
Actinobacteria 
Microbacterium sp. ITRC1 (Manickam et al. 2006) 
Arthrobacter fluorescens 
(de Paolis et al. 2013) 
Arthrobacter giacomelloi 
Bacilli 
Bacillus brevis  
(Gupta et al. 2000) 
Bacillus circulans 
Konsortium aus Pseudomonas putida CFR1021, P. fluorescens CFR1022, P. aeruginosa 
CFR1023, P. aeruginosa CFR1024, P. stutzeri CFR1027, Burkholderia cepacia CFR1025, 
B. cepacia CFR1026, Vibrio alginolyticus CFR1028, Acinetobacter lwoffii CFR1029 und 
Fusarium sp. CFR225 
(Elcey & Kunhi 2009) 
Konsortium aus Pseudomonas fluorescens biovar, P. fluorescens biovar I, P. fluorescens 
biovar II, P. diminuta, P. putida, P. aeruginosa, P. stutzeri, Burkholderia pseudomallai, 
Flavobacterium sp. und Vibrio alginolyticus 







   







γ-Proteobacteria Citrobacter freundii 




Clostridium sphenoides UQM780 (MacRae et al. 1969) 









A-9: Mineralstoff-Analyse der Proben aus Beprobungsphase C4 
Probe 







[g/L] / [g/kg TS] 
2R20 
oben 0,28 / 23,5 0,03 / 2,8 0,04 / 3,2 0,11 / 9,5 0,12 / 10,0 0,03 / 2,8 
Mitte 0,28 / 24,7 0,03 / 2,9 0,05 / 4,1 0,12 / 10,2 0,16 / 13,8 0,03 / 3,0 
unten 0,19 / 18,0 0,03 / 2,5 0,04 / 3,8 0,09 / 8,3 0,12 / 11,1 0,03 / 2,9 
Schlamm 21,5 / 64,4 1,9 / 5,8 6,3 / 19,1 8,8 / 26,3 13,4 / 40,1 4,1 / 12,2 
2R19 
Mitte 0,31 / 22,7 0,05 / 3,3 0,08 / 5,7 0,14 / 10,0 0,2 / 14,5 0,01 / 0,9 















































































































































































































































































































































































Firmicutes   
(86%) 
Clostridia         
(69%) 
Clostridiales           
(63%) 
Clostridiaceae          
(58%) 
Sarcina                
(14%) 
2a 100 
Firmicutes    
(59%) 











Firmicutes   
(89%) 
Bacilli             
(49%) 
















































Synergistia      
(100%) 
Synergistales         
(100%) 





Firmicutes       
(47%) 
Clostridia        
(43%) 
Clostridiales          
(27%) 
Rumino-
coccaceae    
(15%) 
Acetanaero-





Planctomycetacia    
(21%) 
Planctomycetales         
(21%) 
Plancto-
mycetaceae   
(21%) 
Schlesneria                 
(8%) 
5b 132 





Desulfurellales             
(24%) 
Desulfurellaceae            
(24%) 



























Gemmatimonas     
(78%) 
7a 104 
Firmicutes            
(98%) 
Clostridia          
(97%) 
Clostridiales               
(97%) 
Peptococcaceae             
(91%) 
Pelotomaculum     
(91%) 
7b 109 
Firmicutes           
(89%) 
Clostridia             
(86%) 
Clostridiales               
(65%) 
Peptococcaceae             
(48%) 
Pelotomaculum        
(48%) 
8a 109 
Firmicutes     
(100%) 
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Berechnung mit einem Konfidenz-Schwellenwert von 80% mittels RDP Classifier nach Cole und Kollegen (2009), in 
Klammern steht die prozentuale Angabe der Konfidenz; grau hinterlegt: in weiteren Analysen nicht berücksichtigte Sequen-
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